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“Tropical forests are clearly museums of diversity” 
Leigh Jr et al. 2004 
 
“Few there are [...] who seem to clearly realize how broad a lesson on the life-history of 
















Une caractéristique remarquable des forêts tropicales humides est leur grande diversité biologique, notamment 
en termes d’arbres. Les avis sont toutefois partagés quant aux types de mécanismes mis en jeu dans le maintien 
d’une si grande diversité. La théorie des niches écologiques et la théorie neutre de la biodiversité sont en 
particulier souvent citées et peuvent apparaître contradictoires. La théorie des niches est basée sur l’existence 
de différences entre espèces résultant de compromis sélectifs (entre capacité d'utilisation des ressources, survie, 
reproduction). La théorie neutre est quant à elle fondée sur l’équivalence des individus et des espèces selon ces 
mêmes critères. Ces deux visions soulèvent cependant un paradoxe car les compromis sélectifs sont le plus 
souvent imparfaits ou inexistants en conditions naturelles sans pour autant que les espèces ne soient 
équivalentes. 
Certains auteurs ont proposé une explication à ce paradoxe en montrant que des compromis sélectifs nets, selon 
un grand nombre d’axes, rendaient les espèces apparemment similaires si elles sont comparées suivant un 
nombre d’axes faible. Ils suggèrent que la quantification et la caractérisation des variations démographiques 
intraspécifiques, notamment interindividuelles et temporelles, donnent une clé d’interprétation à la coexistence 
des espèces plus réaliste que la théorie neutre et la théorie des niches. 
L'objectif de cette thèse a été de mieux comprendre la dynamique de la communauté d’arbres observée depuis 
1990 à Uppangala, un site d’étude permanent en forêt tropicale humide des Ghâts Occidentaux du sud de 
l’Inde. L’observation d’une dynamique non stationnaire sur cette période a notamment soulevé des questions 
concernant les processus en jeu dans la dynamique. De plus, la richesse du jeu de données décrivant la 
démographie de cette communauté en a fait un candidat idéal pour discuter les différentes théories proposées 
pour expliquer la coexistence des espèces d’arbres. 
Ces objectifs ont motivé la mise en œuvre de modèles statistiques sous-exploités ou rarement utilisés en 
écologie végétale mais toutefois plus adaptés que les approches classiques pour structurer la variabilité des 
processus démographiques. Les principales originalités méthodologiques que nous avons mises en œuvre 
concernent (I) l’utilisation, mais surtout l’interprétation plus poussée qu’à l’habitude, des modèles 
hiérarchiques pour structurer la variabilité du processus de croissance, (II) l’exploitation d’une décomposition 
de la croissance pour prédire la mortalité, (III) la modélisation conjointe de la croissance et de la survie des 
arbres et (IV) l’étude des propriétés émergentes de ces modèles à l’échelle de la communauté, grâce à des 
simulations de la dynamique. 
Nous avons ainsi montré l’existence de fortes variations interindividuelles de croissance et de risque de 
mortalité au sein des populations observées. L’utilisation de modèles pour structurer ces différences a montré 
qu’elles étaient en partie expliquées par des variables mesurées de l’environnement et en partie attribuées à des 
facteurs latents (c.-à-d. non observés ou non observables). Cela nous a permis (I) d’évaluer comment 
caractériser la variabilité des stratégies de croissance des espèces, (II) de proposer une définition plus adaptée 
au site d’étude du compromis classique d’histoire de vie utilisé pour décrire les stratégies de tolérance à 
l’ombre des espèces, (III) d'améliorer nettement la prédiction du risque de mortalité des arbres (IV) 
d’interpréter la dynamique non stationnaire observée de manière plus réaliste et (V) de proposer un modèle 
conceptuel de la place des variations interindividuelles dans les mécanismes de coexistence des espèces basé 






A remarkable feature of tropical rainforests is their high biological diversity, particularly regarding trees. 
However, opinions are divided regarding the types of mechanisms involved in maintaining such a great 
diversity, especially in terms of number of tree species. The theory of ecological niches and the neutral theory 
of biodiversity are thus frequently cited. Niche theory is based on the existence of differences among species 
resulting from selective trade-offs (between resource utilization ability, survival, reproduction). The neutral 
theory is based on the equivalence of individuals and species according to these same criteria. Both views, 
however, raise a paradox because in the mean time species are not ecologically equivalent and observed 
selective trade-offs are often imperfect under natural conditions. 
Some authors have proposed an explanation for this paradox by showing that net selective trade-offs, according 
to a large number of axes, could make species appear similar when compared on a limited number of axes. 
They suggest that characterizing and quantifying intraspecific demographic variations, including 
interindividual and temporal variability, give a key to interpreting the coexistence of species that is more 
realistic that the neutral theory and niche theory. 
The aim of this thesis was to better understand the tree community dynamics observed since 1990 in 
Uppangala, a permanent study site in a natural rainforest of the Western Ghats of South India. The non-
stationary dynamics observed over this period raised questions about the processes involved in the dynamics. In 
addition, the rich dataset describing the demography of this community has made it a perfect candidate to 
discuss the various theories proposed to explain tree species coexistence. 
These objectives have motivated the implementation of statistical models underexploited or rarely used in plant 
ecology but still more suitable than conventional approaches to structure the variability of demographic 
processes. Several methodological peculiarities were thus central to this work. (I) We used hierarchical models 
and interpreted them further than usual to structure tree growth variability, (II) we used the growth model 
decomposition of variability to predict mortality, (III) we used tree size as a timeline in a joint modeling of tree 
growth and survival and (IV) we studied emerging properties of these models at the community level through 
simulations of the dynamics including deterministic and stochastic components. 
We have shown the existence of strong individual variability of growth and mortality risk. The use of models to 
structure these differences showed that they were partly explained by measured environmental variables and 
partly attributed to latent factors (ie d. unobserved or unobservable). This allowed us (I) to assess how to 
characterize the variability of species growth strategies, (II) to discuss how to define the classic compromise 
life history used to describe species shade tolerance, (III) to improve the prediction of mortality risk (IV) to 
interpret in a more realistic way the observed dynamics and (V) to propose a conceptual model of how 
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Table I : Liste des abréviations utilisées dans le manuscrit 
Abréviation Signification 
AMAP Botanique et modélisation de l’architecture des plantes et des végétations 
AMSL Above mean sea level 
Capsis Computer-aided projection of strategies in silviculture 
CIESIN Center for international earth science information network 
CIRAD Centre de coopération internationale en recherche agronomique pour le développement 
CNUED Conférence des nations unis sur l’environnement et le développement 
CTFSNET Center for tropical forest network 
DBH Diameter at breast height 
FTH Forêts tropicales humides 
GBH Girth at breast height 
HDR Habilitation à diriger des recherches 
IFP Institut français de Pondichéry 
INRA Institut national de la recherche agronomique 
IPCC Intergovernmental panel on climate change 
IRD Institut de recherche pour le développement 
IRSTEA Institut national de recherche en sciences et technologies pour l’environnement et 
l’agriculture 
IUFRO International union of forest research organizations 
MNT Modèle numérique de terrain 
NASA National aeronautics and space administration 
PEC Principe d’exclusion compétitive 
PET Potential evapotranspiration 
PIB Produit intérieur brut 
RITEs Random individual and temporal effects 
SEDAC Socioeconomic data and applications center 
SIG Système d'information géographique 
SPEI Standardised precipitation-evapotranspiration index 
SPI Standardized precipitation index 














1.1. La place des forêts tropicales 
1.1.1. Les forêts tropicales dans le monde 
Les forêts, et plus particulièrement les forêts tropicales humides (FTH), ont depuis des siècles été 
sources de nourriture, eau, médicaments, fibres et autres matériaux. Elles jouent aussi un rôle 
crucial dans la régulation du climat en tant qu'acteur majeur dans les cycles de l'eau et du carbone 
atmosphérique. Néanmoins, l'avenir de ces vastes écosystèmes (distribution mondiale actuelle en 
Figure 1.1) est actuellement tout aussi menacé que leur fonctionnement est méconnu. Depuis 
longtemps, certains acteurs du monde forestier tentent d'alerter la communauté internationale 
quant aux menaces qui pèsent sur ces écosystèmes mais ces actions n'ont pour le moment eu que 
peu d'impact. Les enjeux économiques à court terme l'emportent encore très largement sur des 
enjeux bien plus importants qui entourent la gestion durable de ces écosystèmes. Aujourd'hui 









Figure 1.1 : Distribution mondiale des forêts tropicales sèches et humides (vert). L’Inde est localisée en 
rouge (Source : CIESIN - Columbia University. 2012. NASA (SEDAC)). 





Ces forêts constituent les écosystèmes les plus diversifiés et probablement les plus complexes que 
nous connaissions. Elles abriteraient au moins 50% (jusqu’à 90% selon Burley 2002) des espèces 
connues sur seulement 7 à 8% des terres émergées (Wilson 1988). C'est en particulier cette 
diversité qui les rend si précieuses et multifonctionnelles. C'est peut être aussi ce qui les rend si 
vulnérables. En effet, leur fonctionnement complexe et méconnu empêche l'Homme d'exploiter 
durablement les nombreuses ressources qu'elles produisent
2
. Il est par exemple bien plus facile 
intellectuellement et "rentable" à court terme d'y réaliser une exploitation massive et ponctuelle 
de bois et d'y replanter du soja ou des palmiers plutôt que d'adopter une gestion raisonnée.  
Les conséquences de la dégradation de ces écosystèmes sont maintenant bien établies, notamment 
en termes de perte de diversité animale et végétale (Bellard et al. 2012). Certains auteurs (May 
1999) parlent même d’une 6ème extinction massive des espèces.  
Mieux comprendre le fonctionnement de ces forêts est nécessaire si l’on souhaite les préserver 
sans nécessairement les mettre sous cloche et condamner la vie quotidienne des plusieurs 
centaines de millions d’êtres humains qui en dépendent. De nombreux axes de recherche 
appliqués à la sylviculture, aux productions agroforestières, aux services écosystémiques rendus 
ou encore au bois énergie ont cette vocation. Cependant, bien souvent, les systèmes étudiés sont 
très simplifiés (plantations) ou déjà lourdement impactés par l’Homme et les forêts naturelles 
restent méconnues. De multiples aspects du fonctionnement naturel de ces écosystèmes 
intéressent pourtant la communauté scientifique. Deux questions suscitent notamment beaucoup 
d’intérêt actuellement : 
 Dans quelles mesures les forêts tropicales réagissent aux changements actuels du climat?  
 Quels sont les mécanismes qui permettent la coexistence d’autant d’espèces d’arbres? 
1.1.2. Forêts tropicales et changements globaux 
Depuis quelques années, le « réchauffement climatique » et, de manière plus générale, les 
« changements globaux du climat » sont au centre de nombreuses discussions scientifiques, 
politiques et médiatiques (IPCC 2013). Il est désormais établi que la température atmosphérique 
moyenne sur le globe a augmenté (environ 0.5°C depuis 1970), que la concentration de CO2 
atmosphérique est en augmentation exponentielle depuis l’ère préindustrielle (augmentation de 
40% en deux siècles et demi) et que les régimes de mousson vont très probablement changer
3
 
(intensification des événements El Niño) (IPCC 2013). 
Quelles qu’en soient les origines, ces modifications atmosphériques semblent avoir de lourdes 
                                                 
2
 L'Homme a depuis longtemps exploité les forêts, et de manière durable, mais de façon très extensive. Aujourd'hui, 
la demande mondiale en produits forestiers pousse à exploiter de manière beaucoup plus intensive.  
3
 Les prédictions concernant les régimes de pluies sont les plus incertaines selon le rapport IPCC 2013. 





conséquences sur les écosystèmes et plus particulièrement sur les forêts. En effet, les arbres, 
n’ont pas la possibilité de se déplacer et ont des cycles de développement lents, ce qui rend leur 
adaptation incertaine face à des changements du climat si rapides. Les forêts jouent un rôle 
important dans la régulation du climat. Elles stockent du carbone atmosphérique et pourraient 
ainsi limiter la hausse de CO2 atmosphérique observée. Pour ces raisons, l’influence du climat sur 
les forêts a suscité de nombreuses études. Certaines de ces études montrent par exemple que les 
évènements climatiques extrêmes (dont la fréquence semble augmenter) provoquent une hausse 
de la mortalité des arbres. Cette hausse de mortalité serait due en particulier à des stress 
physiques ou physiologiques (Allen et al. 2010) et entrainerait plutôt une libération du carbone 
stocké. Phillips et al. (2010) suggèrent aussi que des sécheresses répétées provoqueraient un 
changement de la composition fonctionnelle des peuplements (arbres notamment plus petits). Ces 
variations fonctionnelles provoqueraient alors des changements dans la capacité de ces forêts à 
stocker du carbone. Les modifications atmosphériques liées aux changements globaux 
entraineraient aussi la libération d’une partie du carbone stocké dans le sol de ces forêts en 
modifiant les cycles biogéochimiques du sol (Schlesinger and Andrews 2000, Sayer et al. 2011). 
Au contraire, d’autres études montrent que l’augmentation de la température et du CO2 
atmosphériques pourrait avoir un effet de fertilisation sur les arbres en stimulant leur croissance, 
entrainant ainsi un stockage de carbone (Curtis and Wang 1998, Norby et al. 2005). Cependant, 
une fertilisation atmosphérique pourrait aussi entrainer une accélération de la dynamique des 
FTH en favorisant les espèces à forte croissance et courte longévité (Pucko et al. 2011). Cet effet 
pourrait compenser les effets précédents (Bugmann and Bigler 2011) et même entrainer une 
baisse du stock de carbone (Korner 2004) sur le long terme.  
Il n’y a donc pas consensus autour de ces questions qui suscitent actuellement de nombreuses 
discussions (Malhi and Phillips 2004, Lewis et al. 2006, Wright 2006, Pan et al. 2011, Cernusak 
et al. 2013, Joseph Wright 2013). Même si la nature de la réaction des FTH fait largement 
débat, la nécessité de mieux comprendre leur fonctionnement fait l’unanimité. Il est crucial d’être 
capable de prédire avec plus de certitude le devenir de ces forêts qui représentent environ 20% du 
stock de carbone terrestre pour pouvoir influencer les politiques publiques et espérer conserver 
ces écosystèmes uniques par leur étendue et leur diversité.  
1.1.3. Forêts tropicales et diversité biologique 
Outre leurs enjeux climatiques, les FTH sont des écosystèmes importants car ils présentent une 
diversité animale et végétale inégalée. On trouve par exemple plus de 250 espèces d’arbres (de 
plus de 10cm de diamètre) dans un hectare de certaines FTH (Wright 2002), et quasiment autant 
d’espèces différentes dans l’hectare voisin. L'origine de cette diversité n'est pas certaine mais une 
théorie évolutive semble actuellement dominer (détaillée notamment par Schemske, 2002). Sous 
l'influence des glaciations marquées dans l'hémisphère nord, certaines zones intertropicales se 





seraient fragmentées et auraient pu constituer des refuges isolés. Lors de ces périodes d'isolement 
géographiques, chaque îlot se serait diversifié (indépendamment des autres) par des mécanismes 
de spéciation résultant de processus de sélection naturelle. Cela aurait alors favorisé l'adaptation 
des espèces à des niches de plus en plus spécialisées. Durant les périodes plus chaudes, les 
populations de nouveau en contact se seraient mélangées, créant ainsi une diversité très forte. Les 
mécanismes évoqués dans la littérature pour expliquer le maintien et la coexistence d’un si grand 
nombre d’espèces dans ces zones (Chesson 2000, Rees et al. 2001, Wright 2002, Silvertown 
2004, Tilman 2004, Adler et al. 2010) sont en revanche d’ordre écologique et non évolutif 
(Denslow 1987, voir section 1.2.2).  
Cette diversité intéresse l’Homme car elle est source de nombreux produits (médicaments, 
matériaux, ressources génétiques agronomiques…). Il est toutefois important de rappeler 
qu’avant tout, elle possède une valeur intrinsèque, en tant que patrimoine vivant, fruit de millions 
d’années d’évolution, qui est inestimable et qui ne devrait pas être sacrifiée pour des raisons 
économiques. Dans le but de sensibiliser l'opinion publique et politique, différentes initiatives ont 
vu le jour pour quantifier ce que représenterait financièrement la perte de cette biodiversité 
(Costanza et al. 1997). Même s’il est regrettable de devoir vendre les services du milieu dans 
lequel nous vivons pour le protéger, il est intéressant de constater que les montants estimés de ces 
transactions sont bien plus élevés que les profits économiques actuellement engendrés par 
l’exploitation non durable de ces forêts. A l’échelle globale, Costanza et al. (1997) ont même 
estimé que la valeur de services écosystémiques rendus par la biosphère serait environ trois fois 
plus importante que le PIB mondial. Encore plus frappant, un professeur indien, T.M. Das a 
estimé qu’un arbre produisait des services écosystémiques équivalent à près de 200000 dollars en 
50 ans




Quelles qu'en soient les motivations, au cours de ces dernières années, la conservation de la 
biodiversité est progressivement passée au premier plan des préoccupations environnementales 
internationales. La Conférence des Nations Unies sur l’Environnement et le Développement 
(CNUED) tenue en 1992 à Rio de Janeiro a officiellement mis ces préoccupations sur le devant 
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1.2. Les processus démographiques : une clé pour comprendre la diversité 
des stratégies écologiques des espèces d'arbres  
Les FTH sont souvent qualifiées d'hétérogènes (c.-à-
d. plurispécifiques et inéquiennes). Ces 
communautés (Figure 1.2) d’arbres (c.-à-d. 
assemblages d’espèces) qui grandissent, meurent et 
sont renouvelées ont depuis longtemps fasciné les 
écologues. Cet intérêt provient non seulement de 
leur diversité spécifique mais aussi de leur diversité 
en termes de stratégies écologiques des espèces. 
Rappelons que l’écologie6 est "la science des 
relations des organismes avec le monde environnant, 
c'est-à-dire, dans un sens large, la science des 
conditions d'existence" (Haeckel 1866). L’écologie 
des communautés est plus particulièrement la science des conditions de coexistence des espèces. 
Ainsi, le but principal de nombreuses études empiriques et théoriques en écologie a été de 
comprendre l’effet de l’hétérogénéité spatiale et temporelle des habitats sur la coexistence des 
espèces et la dynamique des communautés (Holt and Barfield 2003). En forêt, l’étude des trois 
processus démographiques (croissance, mortalité et régénération) est fondamentale dans la 
compréhension de la dynamique et permet de mieux appréhender la manière dont les différentes 
populations d’arbres (espèces) se développent et interagissent pour constituer la communauté.  
1.2.1. Les trois processus démographiques 
Croissance 
Tout au long de sa vie un arbre croît. Il s’agit à la fois de croissance primaire (c.-à-d. la 
croissance en longueur des différents axes constituant la plante) et de croissance secondaire
7
 (c.-
à-d. la croissance en épaisseur, ou en diamètre, de ces mêmes axes). La croissance primaire (en 
hauteur) des arbres est parfois étudiée mais les difficultés rencontrées pour mesurer la hauteur des 
arbres avec les outils classiques (p. e. Laser Vertex) sont importantes et limitent ce genre d’étude. 
La croissance secondaire (notamment via le diamètre du tronc, mesurée à hauteur de poitrine, à 
1,30 m du sol : le dbh) est donc plus communément étudiée pour des raisons pratiques mais aussi 
parce qu'elle présente un intérêt du point de vue scientifique. En effet, comprendre la croissance 
en diamètre permet par exemple de mieux évaluer la manière dont une forêt stocke le carbone 
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Figure 1.2: Hiérarchie des différents 
niveaux d'organisation du vivant et de leur 
complexité (adapté de Wiener, 2012) 





atmosphérique. L’existence de relations allométriques entre les différents compartiments de 
l’arbre (Madelaine-Antin 2009) permet par extension d'estimer la croissance primaire. 
La croissance en diamètre résulte de la mise en place de nouvelles cellules vivantes sur la 
périphérie des axes (tronc et branches). La superposition de ces nouvelles couches de cellules 
permet de remplacer les plus internes et anciennes ayant une durée de vie limitée et qui, à terme, 
ne peuvent plus exercer leur fonction de transport des sèves brutes et élaborées. Dans le cas où la 
croissance de l’arbre n’est pas continue (p. e. arrêt de croissance en hiver en milieu tempéré ou en 
saison sèche en milieu tropical), ce système de croissance par ajout de couches concentriques 
peut donner naissance à des marqueurs anatomiques dans le bois (cernes de croissance) qui 
peuvent être utilisés pour évaluer l’âge des arbres (en comptant les cernes, par exemple sur des 
carottes réalisées dans le tronc). En FTH, les cernes sont en général peu marqués et peu corrélés à 
l’unité de temps annuelle (malgré une alternance de saisons sèches et humides) (Whitmore 1990). 
Il en résulte que l’âge des arbres est généralement inconnu, compliquant ainsi les analyses 
démographiques par rapport aux forêts tempérées ou boréales (Nath et al. 2012).  
La croissance résulte du processus de photosynthèse permettant la transformation du CO2 
atmosphérique en glucides grâce à l’énergie lumineuse. Ces glucides peuvent être utilisés pour la 
construction des nouvelles cellules ou pour la constitution de réserves (au détriment de la 
croissance). Ainsi, c’est par sa croissance que l’arbre stocke de la biomasse8. C’est aussi la 
croissance de l’arbre qui lui permet d’atteindre des dimensions parfois importantes et d’échapper 
aux herbivores des strates inférieures ou d’atteindre la canopée où la quantité de lumière est plus 
importante. La vitesse de croissance est donc un élément déterminant dans le développement 
d’un arbre et pour caractériser sa stratégie écologique. 
La croissance est un processus très variable (Swaine et al. 1987) qui est notamment sensible à des 
variations climatiques (Clark and Clark 1994) ou à d’autres variables environnementales (Nath et 
al. 2006). Il est aussi clairement établi que les espèces présentent de manière inhérente des 
différences en termes de croissance (Bloor and Grubb 2003, Reich 2014). Certains traits (dits 
« fonctionnels ») morphologiques (p. e. taille et épaisseurs des feuilles) ou physiologiques (p. e. 
composition chimique des feuilles) diffèrent fortement entre espèces et contribuent à ce que ces 
espèces différent en termes de croissance (Poorter et al. 2008, Reich 2014). Ainsi certaines 
espèces sont capables, de manière inhérente, de croître rapidement tandis que d’autres ne le sont 
pas. De la même manière, certaines espèces sont capables d’ajuster leur croissance aux variations 
du milieu (disponibilité des ressources : eau, lumière, nutriments, etc.) tandis que d’autres ne le 
peuvent physiologiquement pas. Enfin, la croissance des arbres peut varier en fonction de leur 
taille ou stade de maturité, et cela, de manière différente selon les espèces (Hérault et al. 2011). 
Au cours de l’ontogénie d’un arbre, certains de ses traits peuvent évoluer, lui permettant ainsi de 
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croître plus vite ou au contraire le limitant dans sa croissance. Par exemple, au fur et à mesure 
que l’arbre grandit, son houppier peut se développer et s’étaler, lui permettant ainsi d’augmenter 
sa photosynthèse et de croître plus vite. A mesure que l’arbre continue de grandir, certaines 
contraintes physiques telles que le transport de la sève des racines jusqu’aux feuilles peuvent 
apparaître et entrainer une réduction de la croissance. 
En somme, les différences de croissance entre espèces (variabilité interspécifique) sont en partie 
liées à la manière dont la croissance change pour les individus d’une même espèce (variabilité 
intraspécifique). Cette dernière peut résulter de l’hétérogénéité des conditions de croissance que 
les différents individus expérimentent (niveau de ressources, compétition pour les ressources, 
taille ou stade ontogénique des individus, etc.) mais aussi de différences génétiques entre 
individus d’une même espèce. Ces différences génétiques entre individus de la même espèce 
peuvent alors aboutir à des croissances tout à fait différentes dans des conditions pourtant 
exactement identiques. Cette variabilité génétique populationnelle (c.-à-d. population hétérogène) 
et l’évolution lente (voir nulle) des conditions du milieu en forêt fermée font que la croissance 
d’un arbre est un processus conservatif (Swaine et al. 1987, Worbes 1999, Brienen et al. 2006, 
Clark et al. 2010, Bowman et al. 2012). En d’autres termes, d’une année sur l’autre, la croissance 
d’un arbre a tendance à ne changer que très peu, le processus étant alors autocorrélé. Ainsi, cette 
variabilité intraspécifique est qualifiée par certains auteurs (Uchmański 2000, Vieilledent 2009, 
Clark et al. 2010) de variabilité individuelle (sous-entendu variabilité interindividuelle). 
Enfin, il est intéressant de noter que, contrairement à l’idée que l’on peut s’en faire, la croissance 
moyenne en diamètre d’un arbre en FTH est faible, de l’ordre de 2-3 mm par an (Swaine et al. 
1987, Clark and Clark 1996, Madelaine-Antin 2009, Rozendaal et al. 2010, Rüger et al. 2011a). 
Le niveau de compétition pour les ressources (eau, nutriment, espace, lumière) est fort dans de 
tels écosystèmes. Il en résulte que, même si l’hétérogénéité spatiale du milieu permet à certains 
arbres d’avoir une forte croissance (p. e. dans les ouvertures de la canopée appelées trouées9), la 
croissance individuelle moyenne reste faible. Il est donc important que les mesures de diamètre 
soient précises. L'utilisation d'un dendromètre ruban installé de façon permanente sur le tronc 
permet d’éviter les imprécisions liées à la position de la mesure. La forte résolution présentée par 
ce type de rubans, ainsi que leur coût modéré, en fait donc un instrument de mesure de diamètre 
idéal. 
Mortalité 
Certains auteurs suggèrent que les arbres sont potentiellement immortels (Molisch 1938, 
Peñuelas and Munné-Bosch 2010) car capables de remplacer indéfiniment leur appareil végétatif 
(via une croissance indéfinie, des mécanismes de réitération ou la reproduction végétative par 
drageonnement par exemple). En réalité, de nombreux facteurs font que les arbres ont une durée 
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de vie qui est limitée (qui reste néanmoins longue, pouvant atteindre par exemple 1000 ans selon 
Martínez-Ramos and Alvarez-Buylla, 1998). On distingue plusieurs types de mortalité pour les 
arbres en forêt. Il peut s'agir d'un processus rapide dans le cas d'une tempête (mortalité 
catastrophique) ou lent dans les cas de mortalité sur pied (qualifiée de "background mortality", 
Lugo and Scatena 1996, Antón Fernández 2008). Il a été montré que le dépérissement d'un arbre 
pouvait durer plusieurs décennies (Cherubini et al. 2002, Bigler and Bugmann 2003). L'aspect 
stochastique de la mortalité catastrophique et la dimension temporelle impliquée dans la mortalité 
naturelle font de la mortalité un évènement difficile à prédire (Antón Fernández 2008). La 
compréhension des patrons de mortalité est pourtant cruciale, autant d'un point de vue appliqué 
(p. e. évaluation de la biomasse ou des récoltes forestières) que plus théorique (exclusion 
compétitive de certaines espèces, stratégie écologique...). 
La mortalité est un processus important de la dynamique forestière pour plusieurs raisons. La 
mort d'un arbre peut entrainer localement l'ouverture de la canopée, créant ainsi une certaine 
hétérogénéité des conditions lumineuses favorisant la régénération. Elle peut conduire à la 
libération du carbone fixé par l’arbre tout au long de sa vie, elle a donc des implications en 
termes de stockage de carbone (Saleska 2003). Il s'agit aussi du moment où un individu 
génétiquement unique disparaît du peuplement, il s’agit donc d’un processus important d’un point 
de vue évolutif (Franklin et al. 1987, Service 2000). Enfin, on peut rappeler qu’un arbre mort 
peut aussi être considéré comme une ressource pour l'écosystème
10
 (Franklin et al. 1987).  
Même si le lien entre croissance et mortalité diffère probablement d’une espèce à l’autre (Wunder 
et al. 2008), la croissance et la mortalité d'un arbre sont des processus intimement liés. D'un point 
de vue physiologique, un arbre qui ne remplace pas ses cellules conductrices (qui ne croît plus) 
est voué à mourir. Inversement un arbre mort (p. e. cassé lors d’une tempête) ne peut bien sûr 
plus croître. La croissance d'un arbre a donc fréquemment été considérée comme un indicateur de 
sa vigueur (Kaufmann 1996, Wyckoff and Clark 2002, Bigler and Bugmann 2003, Gillner et al. 
2013) et utilisée comme prédicteur de mortalité. D'un point de vue statistique et modélisation, la 
croissance est qualifiée de variable endogène, ou interne, au processus de mortalité (Kalbfleisch 
and Prentice 2002, Rizopoulos 2012). 
De nombreuses études ont montré que certains facteurs comme la compétition ou la sécheresse 
augmentent le risque de mortalité (Kobe 1999, Bloor and Grubb 2003, Allen et al. 2010, Phillips 
et al. 2010, de Toledo et al. 2011, Rüger et al. 2011b) mais il est aussi fortement probable que le 
risque de mortalité dépende de facteurs environnementaux
11
 non observés ou de facteurs 
génétiques (Service 2000). On s'attend à ce que ces facteurs aient aussi une influence sur la 
croissance, qui est donc supposée en résumer les effets indirects sur la mortalité. En plus de ces 
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effets indirects, certains facteurs peuvent avoir des effets directs sur la mortalité (c.-à-d. 
n'induisant pas de modification de la croissance). La densité et la taille du voisinage d'un arbre 
peuvent avoir un effet indirect négatif sur la survie en entrainant une baisse de croissance liée à la 
compétition. Au contraire certains auteurs ont montré qu'un voisinage dense pouvait fournir une 
protection mécanique et une protection de groupe
12
 ("herd effect") aux arbres et ainsi avoir un 
effet direct positif sur la survie (Peters 2003). De la même façon, un arbre peut 
augmenter/diminuer sa croissance au cours de son ontogénie (ce qui réduit/augmente a priori son 
risque de mortalité) mais devenir plus sensible à des facteurs comme le vent (car un arbre de 
grande dimension est potentiellement moins stable). Ces effets parfois antagonistes d’un facteur 
explicatif sont potentiellement à l’origine de résultats contradictoires dans la littérature 
scientifique. Rüger et al. (2011b) ont par exemple montré que pour la majorité des espèces sur le 
site de Barro Colorado Island (BCI) au Panama la mortalité augmentait avec la quantité de 
lumière disponible alors que Kobe (1999) a montré le résultat inverse sur le site de La Selva 
Biological Station
13
 au Costa Rica. Ainsi, la caractérisation des effets directs et indirects de la 
disponibilité en lumière ou plus généralement du niveau de compétition subi par les arbres 
pourrait permettre de mieux identifier les mécanismes en jeux dans le processus de mortalité. 
Des résultats contradictoires concernant le lien entre la taille des arbres et leur mortalité sont 
aussi fréquents dans la littérature. Thomas et al. (2013) rapporte par exemple une mortalité 
étonnamment faible des grands arbres en Amazonie alors que d’autres études montrent que la 
mortalité augmente pour les grands arbres après avoir atteint un plateau (Chao et al. 2008, Hurst 
et al. 2011, Rüger et al. 2011b, Aubry-Kientz et al. 2013). Ce constat pose non seulement la 
question du rôle des effets directs et indirects de la taille des arbres sur leur mortalité mais aussi 
la question du rôle de la sénescence chez les arbres (Watkinson 1992, Salguero-Gómez et al. 
2013). En effet, certains auteurs remettent en question l’universalité des mécanismes de 
sénescence chez les arbres (Molisch 1938, Peñuelas and Munné-Bosch 2010) ou de manière plus 
générale chez les organismes à croissance indéfinie (Vaupel et al. 2004). Il est donc là aussi 
important de bien identifier les changements de mortalité avec la taille des arbres, qui seraient 
potentiellement liés à des mécanismes de sénescence (contrairement aux effets purement 
mécaniques liés à la taille de l’arbre).  
Enfin, la mortalité est un évènement rare et s’avère donc être un processus difficile à étudier, a 
fortiori pour les nombreuses espèces rares en FTH, et qui plus est pour les gros arbres (Clark and 
Clark 1996). La majorité des études rapportent des taux de mortalité annuelle de l’ordre de 1% 
(Swaine et al. 1987). 
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Le recrutement correspond au moment où un arbre atteint une taille seuil (généralement un 
diamètre de 10 cm) et est considéré dans les suivis démographiques. Le recrutement est la 
résultante de plusieurs processus : la dispersion primaire (ex : par la gravité ou le vent) et 
secondaire (ex : par des rongeurs) des graines, leur germination ainsi que la croissance et la 
survie des plantules (Getzin et al. 2014).A l'instar de la mortalité, il s'agit aussi d'un évènement 
rare qui s'avère difficile à étudier sans des jeux de données très conséquents. 
Le principe de limitation de la dispersion des graines (Hubbell et al. 1999) prédit que les graines 
se dispersent en priorité à proximité des arbres parents. Dans le même temps l’hypothèse de 
Janzen-Connell (Janzen 1970, Connell 1971) prédit qu’à proximité des parents ou au moins 
d’individus de la même espèce, la survie des jeunes arbres est limitée par un plus grand nombre 
de prédateurs ou pathogènes propres à l’espèce. La lumière est aussi souvent proposée comme un 
facteur déterminant pour la régénération (Rüger et al. 2009, Laurans et al. 2012, Philipson et al. 
2012). Certains auteurs ont montré que la germination n’était quasiment pas influencée par la 
lumière. Ce qui détermine le succès d’installation est plutôt la survie des jeunes arbres (Kyereh et 
al. 1999), survie parfois favorisée ou défavorisée par la lumière (voir partie précédente). De plus, 
certains traits fonctionnels spécifiques peuvent influencer le succès du recrutement en fonction 
des conditions lumineuses (Laurans et al. 2012). Ainsi, il est attendu que toutes les espèces ne 
répondent pas de la même manière au niveau de compétition locale en termes de recrutement. 
L’ensemble de ces processus qui se compensent parfois font que le recrutement semble pouvoir 
avoir lieu partout et qu’il ne dépende pas forcément de la distance à des individus de la même 
espèce à l’échelle d’une parcelle (Getzin et al. 2014). Néanmoins, identifier ces différences entre 
espèces s’avère souvent difficile par manque d’information, d’autant plus qu’une espèce est rare. 
Le recrutement des espèces rares est pourtant un mécanisme clé pouvant expliquer leur 
coexistence avec les espèces plus abondantes. 
1.2.2. Stratégies écologiques et coexistence des espèces 
Le maintien de la remarquable diversité spécifique des FTH est très vraisemblablement dû à des 
mécanismes écologiques (Denslow 1987). Le processus dans son ensemble reste néanmoins 
encore loin d’être parfaitement compris. Depuis plus d'un siècle les écologues essaient de 
comprendre comment un si grand nombre d’espèces (notamment d’arbres) coexistent alors que 
des théories validées dans d’autres champs de l’écologie ou sur des communautés plus simples 
prédisent un phénomène d’exclusion progressive d’un grand nombre d’espèces. Ce principe 
d’exclusion compétitive (PEC) de Gause (1934), qui prédit que pour que N espèces coexistent il 
faut au minimum N ressources dans le milieu (c.-à-d. facteurs limitants), est soutenu par les 
prédictions de modèles mathématiques (p. e. modèle de Lotka et Voltera, Volterra and Brelot 
1931) mais rarement observé (le paradoxe du plancton de Hutchinson (1961) en est probablement 





l’illustration la plus célèbre). Cela provient certainement du fait que la plupart des modèles 
prédisant une exclusion compétitive requièrent des hypothèses assez fortes. Une hypothèse 
importante de Voltera est par exemple « l'homogénéité des individus de chaque espèce, 
négligeant les variations d'âge et de taille, et d'invariance dans le temps de cet individu type » 
(condition vraisemblablement jamais rencontrée en conditions naturelles). 
Cette approche (PEC) a toutefois historiquement constitué une vision nouvelle des systèmes 
écologiques avec comme principe sous-jacent le fait que des processus déterministes étaient les 
moteurs des associations d’espèces observées. De nombreux mécanismes impliqués dans la 
coexistence des espèces ont par la suite été proposés et Palmer (1994) en a par exemple recensé 
120 (qu’il considère comme faisant partie d’une liste non exhaustive). Il conclut finalement que 
le point commun entre tous ces travaux est que la coexistence est permise si au moins une des 
sept conditions requises pour l’exclusion est violée (Palmer 1994, Wright 2002) : 
1. Temps suffisamment long pour atteindre l’état d’équilibre (c.-à-d. l’exclusion) 
2. L’environnement ne change pas dans le temps 
3. L’environnement ne change pas dans l’espace 
4. La croissance d’une population est limitée par une ressource 
5. Les espèces rares n’ont pas d’avantage démographique démesuré 
6. Les espèces doivent avoir la capacité physique d’être en compétition 
7. Il n’y a pas d’immigration de nouveau individus ou nouvelles espèces 
Le corollaire du PEC formulé par Gause (1934) consiste à dire que si deux espèces 
écologiquement semblables coexistent, c'est qu'elles ont nécessairement réalisé une 
différenciation de niches. Selon la définition classique de Hutchinson (1957), la niche écologique 
d’une espèce est un sous-ensemble borné d’un espace défini par des axes représentant des 
caractéristiques ou des ressources du milieu. Les caractéristiques du milieu incluent des variables 
telles que la température tandis que les ressources décrivent par exemple la lumière, l’eau ou les 
nutriments. Les caractéristiques peuvent aussi avoir une dimension temporelle ou inclure les 
relations de l’espèce avec son milieu (Chesson 1991), comme la compétition entre individus par 
exemple. En étant adaptées à des conditions particulières du milieu, les espèces se le partagent et 
peuvent coexister (c’est le concept de « niche partitioning »). Il existe donc normalement, d’après 
cette théorie, des conditions du milieu qui permettent à toute espèce d’être plus performante que 
les autres (au moins en termes de survie et succès reproducteur). Dans d’autres conditions, elle 
est moins performante que les autres (Figure 1.3). Certaines espèces sont très spécialisées et 
nécessitent des conditions très particulières tandis que d’autres sont dites généralistes et peuvent 
se développer dans une gamme bien plus grande de conditions de milieu. La notion de largeur de 
niche est utilisée pour quantifier ce phénomène (Figure 1.3) et se réfère d’une part à la plasticité 
des individus de l’espèce mais aussi aux différences intrinsèques entre individus (p. e. différences 
génétiques). 





La performance d’une espèce dans des conditions données, autrement dit, sa niche, est en partie 
déterminée par son syndrome de traits fonctionnels ou de traits d’histoire de vie (Rees et al. 2001, 
Violle and Jiang 2009). Certaines espèces dites « pionnières » ont par exemple la capacité de 
coloniser très vite les milieux ouverts. Leur syndrome de traits comprend notamment une forte 
fécondité, des graines petites à forte dispersion, une croissance rapide quand les conditions 
lumineuses sont bonnes et faible quand les conditions lumineuses sont mauvaises. De façon 
opposée, les espèces dites « tolérantes à l’ombre » sont plutôt adaptées à occuper les milieux déjà 
fermés, avec un syndrome de traits comprenant une faible fécondité, de grosses graines à faibles 
dispersion et une croissance faible quelles que soient les conditions lumineuses (Rees et al. 2001, 
Poorter et al. 2008). Un syndrome de traits conférant à une espèce un avantage dans des 
conditions données pourra néanmoins s’avérer désavantageux dans d’autres conditions (en raison 
de contraintes physiques ou chimiques internes à tout organisme). Une des contreparties au 
syndrome de traits caractérisant les espèces pionnières est par exemple leur faible survie à 
l’ombre (c.-à-d. quand le milieu est fermé) tandis qu’elle est bonne pour les espèces tolérantes à 
 
. 
Figure 1.3 : Représentation schématique de la 
niche de deux espèces (verte et rouge) le long 
d'un unique axe. Les flèches verticales pointent 
les positions moyennes de la niche des espèces 
le long de cette dimension tandis que les 
doubles flèches horizontales représentent la 
largeur de ces niches. L’axe de niche 
représenté ici peut par exemple correspondre 
au niveau d’humidité dans le sol ou à la 
quantité de lumière reçue. 
 
Table 1.1 : Quelques exemples de compromis entre traits (fonctionnels ou d'histoire de vie) mis en 
évidence dans la littérature en forêt tropicale. 
Compromis Références 
croissance vs. mécanismes de défense Fine et al. 2006 
reproduction précoce vs. fécondité Thomas 1996 
recrutement vs. croissance   Kohyama 1993 
nombre vs. taille des feuilles. Poorter et al. 2006 
colonisation vs. compétition  Chesson 2000, Courbaud et al. 2012, Uriarte et al. 2012 
taille vs. nombre de graines. Westoby et al. 1992, Leishman 2001 
durée de vie vs. masse surfacique des 
feuilles  
Westoby et al. 2002 
tolérance aux sols engorgés vs. sols secs  Silvertown 2004 
 





l’ombre (Valladares and Niinemets 2008), d’où ce terme de tolérance à l’ombre14. Ainsi, ces 
caractéristiques non optimales selon tous les axes peuvent être vues comme des compromis ou 
« trade-offs » en anglais (Tilman 2004, Dent and Burslem 2009). Plusieurs compromis entre traits 
démographiques ou plus généralement d’histoire de vie ont été mis en évidence (Table 1.1), mais 
le plus cité a certainement été le compromis entre croissance en lumière et mortalité à l’ombre 
(Figure 1.4), fréquemment utilisé pour caractériser la stratégie de tolérance à l'ombre des espèces 
d'arbre (Kitajima 1994, Pacala et al. 1996, Walters and Reich 1996, Rees et al. 2001, Dalling and 
Hubbell 2002, Sterck et al. 2006, Wright et al. 2010). 
Certains auteurs ont néanmoins montré que ce compromis croissance vs. mortalité n’apparaissait 
pas toujours (Clark et al. 2010, McMahon et al. 2011). En outre, on  constate (Figure 1.4) que si 
certaines espèces sont absentes de la communauté (ex : des espèces strictement pionnières au 
comportement bien marqué), le compromis apparaît beaucoup moins nettement. Inversement, le 
fait que ce compromis semble assez net pour des groupes d’espèces aux stratégies très contrastées 
(ex : des pionnières à forte croissance et des tolérantes à l’ombre à faible croissance) a conduit les 
écologues à faire un raccourci en disant que la croissance inhérente à l’espèce (ex : croissance 
moyenne, croissance maximale ou croissance potentielle) pouvait servir à estimer le niveau de 
tolérance à l’ombre des espèces. De plus, l'évaluation de la croissance inhérente d'une espèce (p. 
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 Cette conception des espèces pionnières vs. tolérantes à l’ombre renvoie à deux autres théories : la théorie des 
stratégies r K de MacArthur et Wilson (1967) qui se réfère à des stratégies de reproduction vs. survie ; la théorie des 




Figure 1.4 : Compromis entre croissance en 
lumière et mortalité à l’ombre de jeunes 
arbres. La croissance est l’accroissement 
diamétrique en pourcentage du diamètre initial 
de jeunes arbres dont le diamètre est compris 
entre 1 et 4 cm. En rouge sont représentées les 
espèces qui pourraient être qualifiées de 
tolérantes à l’ombre et en vert les espèces 
moins tolérantes à l’ombre. Toutes les espèces 
ne sont pas parfaitement alignées, le 
compromis est qualifié d’imparfait. Les lignes 
en pointillés (a et b) montrent que le 
compromis est moins fort quand les espèces les 
moins tolérantes à l’ombre sont exclues (vert). 
Modifié d’après Hubbell (2001). 





e. croissance moyenne ou maximale) s'avère bien plus facile que celle de sa croissance et sa 
mortalité dans des conditions d'éclairement bien particulières. Ces constats soulèvent plusieurs 
questions : 
 Pourquoi le compromis croissance en lumière vs. mortalité à l’ombre n’est-il pas 
systématiquement observé ? 
 Est-ce que la croissance inhérente à l’espèce traduit vraiment sa tolérance à l’ombre ou 
s’agit-il d’une généralisation abusive sur la base de quelques cas particuliers ? 
 Au-delà des cas particuliers (pionnières à forte croissance et tolérantes à l’ombre à faible 
croissance), y a-t-il une différenciation des espèces à croissance intermédiaire en termes 
de tolérance à l’ombre ? 
Les éventuels compromis démographiques (ou plus généralement de performance) font que la 
performance relative des espèces peut changer le long des axes de niche. Par exemple, une espèce 
performante (relativement aux autres) quand la compétition est forte, ne le sera pas forcément 
quand la compétition est faible. On parle dans ce cas d’inversement de rang de performance des 
espèces (Figure 1.5). Ainsi, Sánchez-Gomez et al. (2008) ont par exemple mis en évidence une 
inversion du classement des espèces d’arbres en termes de croissance en fonction du niveau de 
compétition. 
La diversité des compromis et des axes de différenciation entre espèces soulignent d’une part 
l’existence d’une forte diversité des stratégies écologiques15et d’autre part, le fait que les niches 
et la coexistence des espèces semblent multidimensionnelles (Clark et al. 2010). Des modèles 
théoriques ont montré que si les espèces sont correctement placées le long de ces compromis (c.-
à-d. compromis parfait illustré en Figure 1.4), un nombre potentiellement très grand d’espèces 
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MacArthur and Levins (1967) ont formalisé la théorie de la limitation des similarités (limiting similarity en anglais) 
expliquant les fondements du processus de différenciation des stratégies écologiques. 
 
 
Figure 1.5 : Évolution de la croissance de 
deux espèces en fonction du niveau de 
compétition. Les deux espèces on la même 
croissance moyenne mais pas la même 
sensibilité à la compétition (l’espèce rouge a 
une variabilité intraspécifique en réponse à la 
compétition beaucoup plus faible que l’espèce 
verte). Cela conduit à un inversement du rang 
de performance des deux espèces le long du 
gradient de compétition. 





peuvent coexister (Tilman 2004), d’autant plus que des compromis existent dans plusieurs 
dimensions (MacArthur and Levins 1967). Néanmoins, plusieurs critiques ont été apportées au 
modèle de niche. D’une part, les variations intraspécifiques (de conditions de vie, de traits et de 
performance à l’échelle individuelle) font que les niches (définies par un nombre limité d’axes) 
de certaines espèces se superposent parfois très largement (illustration en Figure 1.3), ce qui 
laisse penser que les espèces sont démographiquement équivalentes (cf. théorie neutre de Hubbell 
2001). D’autre part, quand des compromis sont observés, ils sont imparfaits (Figure 1.4 et Figure 
1.6) (Pacala et al. 1996, Hubbell 2001), ce qui conduit à l’exclusion rapide de certaines espèces 
dans des modèles théoriques ou simulations (Clark et al. 2007, Courbaud et al. 2012). 
En réalité, ces deux constats ne contredisent pas foncièrement la théorie des niches mais 
soulignent vraisemblablement le fait que des variations non expliquées entre individus ou entre 
espèces (si on agrège les individus observés) ne peuvent être représentées par un nombre limité 
d’axes de niches. La théorie des niches de Hutchinson (1957) ne limite d’ailleurs en aucun cas le 
 
Figure 1.6 : Représentation de la niche de 8 espèces (sphères) en fonction de trois dimensions 
écologiques (x,y et z). Les espèces en couleur occupent la même niche moyenne suivant les dimensions x 
et y (l’espèce verte est d’ailleurs plus spécialisée car sa largeur de niche est moins grande) mais pas si 
on considère une dimension supplémentaire de la niche (z). Dans le plan xy, toutes les espèces sont 
parfaitement alignées alors qu’elles ne le sont pas dans le plan xz. Ces deux situations illustrent 
respectivement des compromis parfaits et imparfaits.  
 





nombre de dimensions suivant lesquelles les espèces peuvent différer. De plus, cette théorie a par 
la suite été rapidement enrichie, notamment par Van Valen (1965) et MacArthur et Levins 
(1967), qui ont clairement mis en avant l’importance des variations individuelles dans la 
définition de la niche d’une espèce. Depuis, les variations intraspécifiques ont pourtant été 
laissées de côté dans la plupart des études mais ont récemment connu un regain d’intérêt (Bolnick 
et al. 2011, Violle et al. 2012). En ce qui concerne les forêts, Clark et al. (2010) ont notamment 
montré que, d’une part, les variations individuelles de croissance non expliquées par les axes 
classiques de différenciation des espèces (c.-à-d. principalement la réponse à la lumière et plus 
généralement à la compétition) sont quantitativement plus importantes que les différences 
moyennes entre espèces. D’autre part ils ont montré que prendre en compte dans les modèles ces 
différences non expliquées permet de simuler des situations où il n’y a pas exclusion compétitive 
(Figure 1.7, Clark et al. 2007). 
De manière générale, Agrawal et al. (2007) rappellent que ce champ de recherche concernant les 
mécanismes de coexistence des espèces a permis de développer un grand nombre de théories 
mais qu’il y a actuellement plus de théories que de résultats expérimentaux pour les appuyer. Il 
est donc important de confronter ces théories à des situations observées, notamment grâce à 




Figure 1.7 : Croissance de deux 
espèces (Acer rubrum en rouge et 
Liriodendron tulipifera en vert) de 
jeunes arbres en fonction de la 
fraction de lumière incidente quand la 
réponse moyenne est prise en compte 
(A) ou quand la variabilité inter-
individuelle non expliquée est prise en 
compte (B). Les simulations de 
dynamique aboutissent à l'exclusion 
de l'érable (C) quand seule la réponse 
moyenne de la population est 
considérée alors qu'elles aboutissent à 
la coexistence de l'érable et du tulipier 
(D) quand les variations individuelles 
non expliquées sont aussi prises en 
compte. Illustration tirée de (Clark et 
al. 2007) 
 





1.3. Modélisation des différents niveaux de variabilité des processus 
démographiques : une nouvelle piste pour mieux identifier les 
stratégies des espèces. 
Les arbres étant caractérisés par des rythmes de développement lents, la réaction des 
communautés d'arbres à d'éventuels changements du milieu ou d'éventuelles interventions 
anthropiques est difficilement observable à l'échelle de temps de l’écologue ou du gestionnaire. 
Dans ce contexte, les modèles s'avèrent être des outils précieux pour identifier les mécanismes en 
jeu et comprendre la dynamique sur le long terme dans une optique d’aide à la décision (Boscolo 
and Buongiorno 1997, Clark et al. 2001). Les modèles permettent notamment de mettre en 
évidence des motifs de variations démographiques entre espèces ou individus, permettant ainsi 
d'identifier les stratégies écologiques des espèces ou d'apporter des éléments pour comprendre la 
manière dont les espèces coexistent ainsi que les implications que cela peut avoir en termes de 
dynamiques des FTH. 
Un modèle est une représentation simplifiée de la réalité. Il peut s'agir d'un modèle mathématique 
ou statistique (une moyenne est par exemple un modèle statistique très simple), mais aussi d'un 
simple schéma conceptuel. Les modèles sont développés de manière contingente aux questions de 
recherche. Ainsi, toutes les approches de modélisation ne permettent pas d’apporter le même type 
de réponse. Les modèles de peuplement décrivant l'évolution de variables telles que la surface 
terrière ou le diamètre moyen à l'échelle de la parcelle ont par exemple principalement été utilisés 
pour prédire la productivité des forêts. La résolution spatiale de ces modèles est faible mais ils 
restent très utiles pour les gestionnaires dont l'unité de gestion est bien la parcelle. Les modèles 
de trouées ('gap models') ont quant à eux plutôt été utilisés par les écologues pour tester des 
hypothèses écologiques relatives aux stratégies, notamment au "tempérament" des espèces
16
, et à 
la théorie des successions végétales (Clément 1916). Ces modèles ont une résolution spatiale plus 
forte et décrivent le peuplement forestier par petites surfaces. Enfin, on peut citer des modèles à 
la résolution encore plus fine où chaque arbre est représenté dans l'espace. On parle de modèles 
individus-centrés et spatialement explicites. Ils permettent surtout d'explorer des hypothèses 
écologiques concernant les interactions entre individus et de mieux comprendre les relations entre 
différents niveaux de variabilité (de l'individu à la population jusqu'à la communauté par 
exemple). Ces différents types de modèles peuvent être utilisés pour répondre à des questions 
écologiques mais aussi pratiques notamment pour évaluer des scenarios de gestion en simulant la 
récolte de bois et la dynamique de la forêt qui en résulte (Gourlet-Fleury 1997, Gourlet-Fleury et 
al. 2005). 
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Les modèles individus-centrés spatialement explicites apparaissent comme un des outils les plus 
adaptés pour décrire la dynamique de systèmes plurispécifiques comme les FTH (Gourlet-Fleury 
1997), surtout quand les questions scientifiques concernent la place de l’individu (c.-à-d. le rôle 
de la variabilité intraspécifique) dans la communauté. 
1.3.1. Importance de modéliser la variabilité des processus 
démographiques 
La croissance, la mortalité et le recrutement sont les trois processus de la dynamique d’une forêt. 
Ces processus peuvent varier notamment entre espèces (valeur moyenne), entre individus (en 
fonction d’hétérogénéité environnementale mesurée ou d’hétérogénéités environnementale et 
génétique latentes, c.-à-d. non observées) et dans le temps. 
D’un point de vue écologique, identifier les différences entre espèces permet de discuter les 
théories de coexistence. En ce qui concerne par exemple la croissance des arbres, il est dans un 
premier temps intéressant de constater d’éventuelles différences moyennes de ces taux entre 
espèces. Elles traduisent des différences en termes de capacité d’acquisition des ressources, 
notamment du carbone atmosphérique. Cet aspect quantitatif est d’ailleurs central pour mieux 
comprendre le rôle de source ou puits de carbone de la forêt. Ce seul aspect quantitatif moyen à 
l’échelle de l’espèce peut cependant masquer certains aspects qualitatifs des processus. La Figure 
1.5 illustre par exemple le fait qu’une croissance moyenne identique entre deux espèces peut être 
le résultat de comportements très différents de ces espèces, traduisant des différences nettes de 
stratégies écologiques et un compromis démographique. Le fait d’agréger les comportements 
individuels à l’échelle de l’espèce peut donc masquer des patrons de variations importants. Il 
s’agit la d’une des principales critiques actuellement faite aux approches classiques (Clark et al. 
2010, Violle et al. 2012). Il s’avère en effet que la notion de variabilité interspécifique des 
processus démographiques n’est pas dissociable de la notion de variabilité intraspécifique car 
c’est en identifiant les patrons de variation au sein des espèces qu’il est possible de comparer 
leurs stratégies écologiques. Il a d’ailleurs été montré que les variations intraspécifiques étaient 
souvent plus importantes que les différences moyennes entre espèces en termes de croissance 
pour les arbres (Clark et al. 2010) ou en termes de risque de mortalité chez d’autres organismes 
(Vaupel et al. 1979). 
L'identification du lien entre certains facteurs clés du milieu et la variabilité intraspécifique est 
indispensable pour mettre en évidence d'éventuelles différences de niche ou d'éventuels 
compromis démographiques
17
permettant d'expliquer en partie la coexistence des espèces. Il est 
néanmoins probable qu'un grand nombre de facteurs aient de l'influence sur la croissance. Ainsi, 
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 Comme le compromis entre la croissance en lumière et la mortalité à l'ombre qui est utilisé pour caractériser le 
tempérament d'une espèce.  





en FTH, seule une faible part des variations intraspécifiques de ce processus est généralement 
expliquée par les quelques variables connues du milieu (voisinage, topographie, etc.). Les 
variations qui ne sont pas expliquées peuvent venir de facteurs génétiques ou du milieu qui ne 
sont pas mesurés ou pas mesurables (i.e. hétérogénéité latente). Il n'y a alors aucune raison de 
penser que toutes les espèces répondent de la même manière à ces facteurs latents. Pour mieux 
représenter l'ampleur de ces différentes sources de variations démographiques au sein des espèces 
(i.e. l'influence relative des facteurs observés et latents), et entre espèces, il est donc crucial de 
prendre en compte également la variabilité qui n'est pas expliquée par les facteurs mesurés. Ainsi, 
la quantification des différences entre individus, stables dans le temps, permet de prendre en 
compte un grande part de cette variabilité inexpliquée (Clark 2010) et qui est principalement due 
à des facteurs qui ne changent pas dans le temps ou qui sont pour la plupart extrêmement stables 
en forêt. 
La mortalité est quantifiable par un taux (proportion d'arbres morts sur un pas de temps) qui 
permet de comparer les espèces. Il est cependant moins intuitif de représenter la variabilité 
intraspécifique de ce processus. Il n'est en effet pas possible de calculer un taux de mortalité 
individuel mais différentes méthodes permettent tout de même d'estimer un risque ou une 
probabilité individuelle de mort. La notion de variabilité intraspécifique du processus de mortalité 
est fondée sur les variations entre individus et dans le temps de ce risque individuel. 
De manière générale, la compréhension du lien entre les facteurs du milieu (comme la 
compétition) et le risque de mortalité est nécessaire pour caractériser les stratégies écologiques 
des espèces (tolérance à l’ombre) et prédire leurs éventuelles réponses à des changements du 
milieu. Comprendre comment le risque de mortalité individuel évolue dans le temps (i.e. avec 
l'âge ou la taille des individus) est aussi crucial pour étudier la sénescence des arbres, qui reste 
actuellement un mécanisme méconnu (Salguero-Gómez et al. 2013) et même controversé chez 
les plantes (Peñuelas and Munné-Bosch 2010). Enfin, au même titre que pour la croissance, dans 
des conditions identiques, il semblerait que tous les arbres n'aient pas le même risque de mortalité 
en raison de différences génétiques. La population est ici aussi qualifiée d'hétérogène. Cependant, 
comme la mortalité est un événement rare, qui ne se produit qu’une fois dans la vie de chaque 
individu et qui apparaît comme relativement aléatoires, il n’y a pas eu à ma connaissance d’étude 
traitant du rôle de l’hétérogénéité génétique latente des populations d’arbres en FTH sur la 
mortalité. 
Cependant, d’un point de vue de la modélisation, il a été montré (sur des populations animales) 
que le fait d'ignorer cette hétérogénéité latente peut biaiser les estimations des paramètres de 
mortalité (Vaupel et al. 1979, Sheil and May 1996, Service 2000, Cam et al. 2002, Zens and 
Peart 2003). En effet, au fil du temps, dans le cas de populations hétérogènes (p. e. 
génétiquement), les arbres ayant la plus forte probabilité de mort ont tendance à disparaître en 
premier. Les arbres restants ayant un risque de mortalité plus faible, le taux de mortalité observé 
pour la population diminue. Ainsi, la Figure 1.8 illustre le fait que négliger l'hétérogénéité de la 





population peut conduire à l’estimation d’une survie qui ne représente pas la survie à l'échelle 
individuelle (Cam et al. 2002, Zens and Peart 2003). Cela peut même masquer les effets du 
vieillissement ou de la sénescence (Rose and Mueller 2000). Il est d’ailleurs possible que ce biais 
ait en partie alimenté le débat sur la sénescence des arbres. 
Les mécanismes impliqués dans le recrutement (notamment quantité et qualité des graines) sont 
eux aussi vraisemblablement soumis à des variations individuelles (Clark 2010). Les conditions 
du milieu ou la vitesse à laquelle un individu atteint la maturité (en lien avec sa croissance) 
peuvent expliquer une part de cette variabilité (Zuidema et al. 2009). Il serait par ailleurs 
intéressant de pouvoir quantifier cette variabilité afin de représenter de manière fidèle la 
dynamique. En prenant en compte les variations individuelles de fécondité, Zuidema et al. (2009) 
ont par exemple montré que les individus à forte croissance avaient une « importance 
démesurée » sur la dynamique de la population par rapport aux individus à faible croissance. 
Toutefois, en l’absence de données concernant la fécondité, la dispersion et la survie des 
arbrisseaux, il est difficile de prendre en compte directement la variabilité individuelle dans le 
processus de recrutement. Généralement, les seuls niveaux de variations du processus de 
recrutement qui sont pris en compte sont l'espèce (taux variable entre espèce) et la compétition 
locale dans la parcelle (Sheil and May 1996, Rüger et al. 2009) mais le manque fréquent de 
données pousse le plus souvent les écologues à faire des hypothèses assez fortes sur la variabilité 
du recrutement. 
1.3.2. Modélisation des différents niveaux de variabilité démographique 
De manière générale, Clark et al. (2007) rappellent que même si la variabilité n’est pas expliquée, 
sa structure (entre individus, entre espèces, dans le temps) est tout aussi importante à prendre en 
compte dans les modèles forestiers car elle traduit la multidimensionnalité des processus et 
permet de représenter plus fidèlement la variabilité observée. Une structuration correcte de la 
 
Figure 1.8 : Probabilité de survie 
annuelle en fonction de l'âge. La 
courbe rouge représente la survie à 
l'échelle de la population observée. La 
courbe noire représente quant à elle 
l'évolution moyenne de la probabilité 
de survie individuelle (les lignes en 
pointillés en représentent l'intervalle de 
confiance). Illustration tirée de Cam et 
al. (2002). 





variabilité permet une inférence valide, une amélioration de l'efficacité des estimations et une 
représentation plus réaliste du système au travers de simulations (Fox et al. 2001). 
 
Modèles pour données corrélées 
Afin de respecter les hypothèses faites dans les modèles linéaires classiques, il est nécessaire de 
prendre en compte le fait que les mesures de croissance ne sont pas toutes indépendantes les unes 
des autres
18
. En raison du caractère conservatif du processus de croissance, les observations faites 
sur un même individu sont généralement très autocorrélées. De même, en raison des différences 
intrinsèques entre espèces, on s'attend à une corrélation des observations pour les individus d'une 
même espèce (certaines espèces ont plutôt une faible croissance tandis que d'autres en ont une 
plutôt forte par exemple). Enfin, on s'attend aussi à ce que les observations de croissance une 
année donnée soient corrélées entre elles (c.-à-d. variations synchrones de croissance, dues aux 
fluctuations climatiques par exemple). Toutes les observations ne sont donc pas indépendantes. 
Toutefois, une des hypothèses de base pour utiliser les modèles classiques (p. e. régression 
linéaire) est l'indépendance des observations. Dans ce contexte, une solution pourrait être d'une 
part de réaliser un modèle par espèce et d'autre part de ne garder qu'une observation par individu 
(la croissance moyenne de l'individu par exemple). Néanmoins, en FTH, la majorité des espèces 
sont rares et on ne dispose que de peu de données pour ces espèces, ce qui rend l'ajustement de 
modèles difficile ou peu fiable si on ajuste un modèle par espèce. De plus, ne garder qu'une 
observation par individu réduit considérablement la quantité d'information initialement présente 
dans les données de suivi des peuplements. Dans ce cas, toutes les fluctuations temporelles 
seraient gommées, qu'elles soient le résultat d'évolution de facteurs du milieu comme la 
compétition ou le résultat de fluctuations interannuelles du climat. 
Une approche classique, illustrée en Figure 1.9, est de considérer qu’il y a des effets « fixes » (c.-
à-d. communs à toutes les espèces, tous les individus, pour toutes les dates) de facteurs 
environnementaux que l’on connait et que l’on veut prendre en compte comme variables 
explicatives. Les déviations de la variable à expliquer par rapport à ces effets fixes sont ensuite 
considérées comme provenant d’un tirage dans des distributions normales19représentant les effets 
propres à chaque groupe d’observations (espèce, individu au sein de ces espèces en Figure 1.9 ou 
date). Considérons par exemple un cas simplifié où le seul niveau de groupement est l’espèce (c.-
à-d. une seule observation par individu à une seule date). Conceptuellement, les effets aléatoires 
ne représentent pas seulement les paramètres relatifs aux espèces observées mais la distribution 
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Au contraire une variable ou étude transversale, parfois dite cross-sectionnelle, ne serait basée que sur une seule 
observation par individu. 
19
 Distribution normale au moins dans le cas fréquentiste. Dans un cadre bayésien, cette distribution peut prendre une 
autre forme. 





des paramètres de l’ensemble des espèces potentiellement observables. En considérant que les 
espèces présentes dans le jeu de données représentent un échantillon aléatoire de l’ensemble des 
espèces présentes de la métacommunauté (c.-à-d. localement autour de la zone d’étude), cette 
approche permet d’inférer l’effet de n’importe laquelle de ces espèces, pas seulement celles 
échantillonnées. On se place alors dans le cadre d’un modèle mixte, aussi appelé modèle à effets 
fixes et aléatoires ou modèle hiérarchique. Le modèle mixte permet de prendre en compte la 
corrélation des observations au sein de groupes (par exemple les espèces) en spécifiant une 
structure de variance et covariance des effets aléatoires. Conditionnellement à cet effet aléatoire, 
les observations sont ensuite considérées comme indépendantes les unes des autres, ce qui permet 
de se ramener aux principes classiques de la régression linéaire (Zuur et al. 2009). Une 








𝑇 ∗ 𝒃 + 𝒁𝑖
𝑇 ∗ 𝜷𝑖 + 𝜺𝑖,
𝜷𝒊 ~ 𝑁(0,𝑫),                         
𝜺𝑖  ~ 𝑁(0, 𝜎
2𝑰𝒏𝒊),                  
       Équation 1 
 
où yi est le vecteur contenant les observations de la variable à expliquer. Les matrices Xi et Zi sont 
les matrices d'incidence contenant les covariables correspondant respectivement aux paramètres 
d'effets fixes (vecteur b) et d'effets aléatoires (vecteur βi). Le vecteur εi contient les résidus (cette 
variable est d’ailleurs elle aussi considérée comme un effet aléatoire). L'indice i se réfère au 
niveau de groupement des observations (individu, espèce ou date) pour lequel les observations 
sont corrélées. Les effets aléatoires βi et εi sont par définition centrés (de moyenne nulle) et 
respectivement caractérisés par les matrices de variance-covariance D et σ²Ini. Les variances des 
effets aléatoires occupent la diagonale tandis que les covariances occupent le reste des matrices. 
 
 
Figure 1.9 : Représentation schématique d'un 
modèle mixte (avec effet aléatoire sur 
l’intercept uniquement). La ligne verte 
représente la réponse moyenne (effet fixe) à la 
covariable (réponse moyenne d'une espèce par 
exemple) tandis que les (portions de) 
trajectoires rouges représentent les réponses 
individuelles. L'effet aléatoire individuel prend 
en compte l'écart entre les trajectoires 
individuelles et la trajectoire moyenne expliquée 
par la covariable (flèche noire). Les fluctuations 
additionnelles de la variable à expliquer sont 
indépendantes conditionnellement à cet effet 
individuel. 
 





Ainsi, dans le cas classique où les résidus sont supposés indépendants les uns des autres 
(covariance nulle), la matrice de variance-covariance est une matrice diagonale. En ce qui 
concerne les autres effets aléatoires, il est possible de spécifier différentes formes de la matrice de 
variance-covariance qui permettent de représenter différents types de dépendance entre les 
observations. 
La variance non nulle d'un effet individuel traduit par exemple qu’il y a bien une corrélation des 
observations pour un individu donné. Si les covariances sont non nulles, c’est que certains 
groupes d’individus présentent des variations similaires. Il peut notamment s’agir de covariations 
liées à leur position dans l’espace. En effet, certaines variables environnementales qui ne seraient 
pas prises en compte dans les effets fixes du modèle peuvent entrainer une corrélation spatiale 
des effets individuels. La flexibilité du modèle mixte permet en théorie de prendre en compte 
cette structure spatiale en spécifiant une structure de variance-covariance adaptée de l’effet 
aléatoire. Cela permet d’une part d’identifier la nature de la corrélation spatiale (en testant quelle 
structure de variance-covariance décrit le mieux les données) et d’autre part d’éviter un biais dans 
l’estimation des paramètres (Zuur et al. 2009). 
Un autre gros avantage du modèle mixte est qu'en cas de déséquilibre du jeu de données, entre 
espèces par exemple (si on se replace dans le cas simplifié précédant avec des espèces rares et 
abondantes), la valeur estimée de l'effet aléatoire pour une espèce avec peu d’observations (c.-à-
d. une espèce rare) provient d’une distribution normale dont la variance dépend fortement des 
valeurs estimées pour les espèces avec beaucoup d’observations (c.-à-d. les espèces abondantes). 
Cette approche permet ainsi d’éviter d’estimer des paramètres spécifiques qui seraient trop 
influencés par une observation qui serait, de manière fortuite, grande ou petite (erreur de mesure 
ou individu particulier…) pour les espèces rares. Une contrepartie est que ce type d'approche fait 
nécessairement apparaître les espèces plus similaires qu'elles ne le sont (Condit 2006). 
Les modèles linéaires mixtes ont gagné en popularité durant ces dernières années et ont 
notamment été fréquemment utilisés pour modéliser la croissance des arbres afin de prendre en 
compte la non-indépendance des observations. Néanmoins, mis à part les travaux de Fox et al. 
(2001) ou de Clark et al. (2007, 2010, 2011), ils ont rarement été utilisés pour discuter la manière 
dont la variabilité est structurée et comment cette structure de variabilité est susceptible de varier 
entre espèces. Le potentiel de ce type d’approche a donc été largement sous-exploité et il semble 
prometteur d’interpréter plus en détails la structure de différents niveaux hiérarchiques (c.-à-d. 
emboités, comme le niveau individu dans le niveau espèce) ou au contraire de niveaux croisés 
(c.-à-d. non emboités, comme le niveau espèce et le niveau date) de variabilité pour mieux 
comprendre l’importance relative de ces effets sur la dynamique des FTH (Fox et al. 2001, Clark 
et al. 2011). 
 
 






Contrairement à la croissance d’un arbre qui est un processus continu, le recrutement et la 
mortalité sont des événements discrets (ponctuels). Il n’est donc pas possible d’utiliser les 
techniques classiques de régression linéaire pour les modéliser. Les modèles linéaires ont 
néanmoins été généralisés pour modéliser ce type de processus. Ainsi, le recrutement peut, par 
exemple, être modélisé par un modèle linéaire généralisé (GLM) correspondant à un processus de 
comptage (distribution de Poisson). En Guyane, Gourlet-Fleury (1997) a par exemple modélisé le 
recrutement sur la base du comptage du nombre d’individus recrutés dans des quadrats de 10m × 
10m en fonction de la surface terrière au sein de ces quadrats. Cette approche peut néanmoins 
fortement bruiter l’ajustement du modèle car le recrutement d’un arbre en bordure de quadrat 
peut être plus influencé par la composition du quadrat voisin que par le sien (d’autant plus que 
l’hétérogénéité spatiale est forte, comme en FTH, Pélissier 1995). Ce constat souligne donc la 
nécessité d’étudier le recrutement de manière alternative. 
Les régressions logistiques (c.-à-d. GLM avec distribution binomiale) ont aussi été fréquemment 
utilisées pour modéliser la mortalité des arbres en évaluant la proportion d’arbres vivants et morts 
en fonction des espèces et caractéristiques individuelles (taille de l’arbre, compétition locale, 
etc.). Néanmoins, dans le cas de suivis de populations ou communautés sur de longues périodes, 
cette méthode n’est pas adaptée pour prendre en compte toute l’information disponible (p. e. le 
fait qu’un individu soit mort en début ou en fin de période d’observation). L'évaluation d'un taux 
de mortalité annuel de manière classique (c.-à-d. agréger toutes les observations annuelles 
comme si elles étaient indépendantes) avec cette méthode n’est pas rigoureuse car il existe un lien 
fort entre le fait qu’un individu vivant au temps t le soit aussi au temps t-1 (de même un arbre 
mort au temps t l’est aussi au temps t+1). Dans le contexte d’observations corrélées, on pourrait 
penser qu’utiliser un modèle (linéaire généralisé) mixte avec un effet aléatoire individuel pourrait 
résoudre le problème mais cela soulève des problèmes d’identifiabilité ou de confusion entre 
d’éventuels facteurs individuels de fragilité mesurés (p. e. la compétition locale) ou latents (p. e. 
hétérogénéité génétique) et la nature probabiliste de l’évènement. On considère en effet la 
mortalité comme un processus stochastique dont on estime la probabilité mais un évènement qui 
se réalise n’a pas forcément une probabilité élevée de se réaliser (Clark et al. 2007). 
La régression logistique modélise une variable aléatoire binomiale (c.-à-d. l’occurrence des 
modalités mort et vivant). Une approche alternative dans le cas de suivis réguliers et longs 
d’individus est de s’intéresser à une autre variable aléatoire qui est le temps de survie des 
individus (Figure 1.10). Une particularité de cette approche est qu’elle permet de gérer les 
données dites censurées, correspondant au fait que l’évènement n’est pas observé pour tous les 
individus mais que l’on sait qu’il aura lieu après la dernière date d’observation pour les individus 
toujours vivants en fin de période d’observation (illustré en Figure 1.10). 





Cette approche est intéressante car elle permet notamment de prendre en compte le fait qu’un 
individu soit mort après 1 an ou après 20 ans d’observation (ce qui, intuitivement, n’a pas la 
même signification en termes de risque de mortalité). Différentes méthodes ont été proposées 
pour modéliser le temps de survenue d’un évènement et sont rassemblées sous le terme général 
d’analyse de survie20. 
Un concept central à l’analyse de survie est la fonction de survie (notée S) qui permet de décrire 
la distribution de la variable aléatoire (notée T*) représentant le temps de survie des individus 
dans l’étude. Cette fonction traduit la probabilité que l’évènement étudié, en l’occurrence, la 
mortalité, se produise après l’instant t, ce qui correspond à la probabilité de survie jusqu’à t. dans 
le cas où T* est une variable continue la fonction de survie prend la forme suivante : 
 
𝑆(𝑡) = 𝑃𝑟(𝑇∗ > 𝑡) =  ∫ 𝑝(𝑠)𝑑𝑠
∞
𝑡
      Équation 2 
 
                                                 
20
 Le terme provient du domaine médical où modéliser la survie de patients a motivé le développement de ces 
méthodes (Berkson and Gage 1950).  
 
Figure 1.10 : Représentation schématique des données de survie. Chaque trajectoire correspond à une 
trajectoire individuelle initiée par le recrutement de l’individu (point vert) et terminée par sa mort 
(croix rouge). Les pointillés correspondent aux parties de la trajectoire qui ne sont pas observées (on 
sait néanmoins que l’arbre a nécessairement été recruté avant la première observation à t0 (s’il n’est 
pas recruté durant la période d’observation) et qu’il va nécessairement mourir après la dernière 
observation s’il est toujours vivant à t10. L’échelle de temps peut correspondre au temps lui-même (c.-à-
d. la date), à l’âge des individus, ou à sa taille. 
 







) est la fonction de densité de probabilité. La fonction de survie ne peut pas être croissante 
et prend toujours la valeur 1 à t = 0. Une autre fonction importante en analyse de survie est la 
fonction de risque instantané (Hazard function en anglais) qui décrit le risque d’occurrence de la 
mortalité au court de l’intervalle de temps [t, t + dt[ sachant que l’individu a survécu jusqu’à t. 
Cette fonction s’interprète comme la probabilité instantanée pour un individu de mourir et s’écrit 
de la manière suivante : 
 
ℎ(𝑡) =  𝑙𝑖𝑚𝑑𝑡→0 
𝑃𝑟 (𝑡≤𝑇∗<𝑡+𝑑𝑡|𝑇∗≥𝑡)
𝑑𝑡
 ,   𝑡 > 0     Équation 3 
 
La fonction de survie s’écrit alors : 
 
𝑆(𝑡) = 𝑒𝑥𝑝{−𝐻(𝑡)} = 𝑒𝑥𝑝 {−∫ ℎ(𝑠)𝑑𝑠
𝑡
0
}     Équation 4 
 
La fonction H(t) est la fonction de risque cumulé jusqu’au temps t. On peut l’interpréter comme 
le nombre de morts attendus jusqu’au temps t. 
Il apparaît dans ces équations que le temps est une notion centrale de ce type d’analyse. Comme 
Allisson (1995) ou Woodall et al. (2005) le soulignent, toute variable mesurant l’évolution d’un 
individu dans le temps peut être utilisée comme échelle temporelle en analyse de survie. En ce 
qui concerne des études faites sur des cohortes humaines, Thiébaut and Bénichou (2004) ont 
d’ailleurs montré qu’utiliser l’âge des patients comme échelle de temps permettait de mieux 
identifier les facteurs de risque en réduisant des biais sur l’estimation des paramètres du modèle 
de survie. Néanmoins, l’âge des arbres n’est généralement pas connu (voir section 1.2.1). Une 
alternative, abordée à ma connaissance dans une seule étude par Woodall et al. (2005), serait 
d’utiliser la taille des arbres (notamment le dbh) comme échelle temporelle. Il s’agit d’une piste 
intéressante d’amélioration des modèles de mortalité actuels car, comme le montre Kirkpatrick 
(1984) ou le rappelle Caswell (2001), la taille des individus d'une espèce dont la croissance est 
indéterminée est un meilleur indicateur de la démographie de la population que l'âge des 
individus. Ce type de considérations est difficilement applicable au modèle logistique, faisant de 
l'analyse de survie une technique offrant plus de possibilités. 
Enfin, un autre avantage de l’analyse de survie est de modéliser explicitement le risque de 
mortalité individuel, ce qui permet d’éviter les problèmes de biais relatifs à l’hétérogénéité de la 
population ou communauté soulevés en section 1.3.1 et Figure 1.8 (Service 2000, Zens and Peart 
2003). De plus, le modèle logistique (modèle linéaire généralisé à la distribution binomiale) 
classique ne permet pas directement de prendre en compte l’évolution dans le temps de facteurs 





expliquant la mortalité (p. e. la compétition) alors qu’il est possible de le faire directement avec 
les techniques d’analyse de survie (Antón Fernández 2008). Malgré tout, l’analyse de survie n’a 
été que très peu utilisée en écologie forestière, vraisemblablement parce que l’interprétation des 
paramètres d’un modèle logistique paraît plus directe (Rose et al. 2006) et parce qu’il s’agit d’un 
des premiers modèles enseignés en écologie ou en statistique. 
De nombreux modèles ont été proposés pour l'analyse de survie. Une approche fréquemment 
utilisée est le modèle semi-paramétrique à risque proportionnel de Cox (1972). Ce modèle 
propose une interprétation intuitive des paramètres et son caractère semi-paramétrique en fait un 
outil flexible et performant. Il s'agit d'ailleurs d'un modèle qui a déjà été utilisé dans quelques 
études forestières utilisant l'analyse de survie (Elegbede 2011). Dans le modèle de Cox, la 
fonction de risque instantané h(t) s'écrit comme le produit d'une fonction qui ne dépend que du 
temps et d'une fonction qui n'en dépend pas : 
 
ℎ(𝑡, 𝑿) = ℎ0(𝑡) 𝑒𝑥𝑝 (𝒃
𝑇 ∗ 𝑿)        Équation 5 
 
Ce modèle est dit semi-paramétrique car la fonction de risque de base h0(t) n'est pas spécifiée 
durant l'estimation des paramètres du vecteur b (associés aux covariables contenues dans le 
vecteur X). En effet, durant le processus d'estimation, c'est un taux dans lequel la fonction de 











     Équation 6 
 
Pour des raisons pratiques de prédiction, il est possible d'estimer a posteriori le risque instantané 
de base (la méthode de Breslow, 1972 est certainement la plus populaire). 
Dans le cas où on s'attendrait à ce que les survies de certains individus soient corrélées (à cause 
de liens de parenté par exemple), il est possible d'utiliser une version du modèle de Cox avec 
effets aléatoires. On appelle ces modèles, des modèles de fragilité (frailty models en anglais). Les 
principes décrits dans la section précédente s'appliquent alors dans ce cas. Un modèle de Cox 
avec effets aléatoires espèces semble par exemple intéressant pour décrire la variabilité du 
processus de mortalité entre les espèces d'arbres et prendre en compte des facteurs explicatifs 
pour en évaluer la variabilité intraspécifique. 
 
 






Le fort lien entre la croissance et la mortalité des arbres a fait que la croissance a fréquemment 
été utilisée comme un prédicteur de la mortalité. Le plus souvent, la croissance observée avant la 
mort a été utilisée comme variable explicative dans les modèles de mortalité. Néanmoins, il est 
probable que cela ait entrainé des biais dans l'estimation des paramètres (Prentice 1982) en raison 
d'erreurs de mesures (Figure 1.11). En effet, il est fortement probable que la mort de certains 
arbres n'ait été remarquée qu'un ou deux ans après la mort effective de ces arbres car la visibilité 
des houppiers est parfois limitée et le temps d'observation de chaque arbre sur le terrain est court. 
Un arbre mort depuis un ou deux ans présentant forcément une croissance nulle (voire même 
négative en cas de contraction des tissus), il introduirait un biais dans les modèles. Une approche 
en deux étapes de modélisation peut permettre de réduire ce biais. Il s'agit dans un premier temps 
de modéliser la croissance (illustré en Figure1.11) et d'utiliser les prédictions de croissance 
comme variable explicative de la mortalité (méthode proposée par Tsiatis et al. 1995). 
Cependant, la croissance est une covariable endogène par rapport à la mortalité (voir section 
1.2.1) et nécessite en théorie un traitement spécial par rapport à une variable exogène en tant que 
variable explicative dans un modèle de survie ou plus spécifiquement dans un modèle de Cox 
(Kalbfleisch and Prentice 2002, Rizopoulos 2012). Formellement, une variable endogène est 
définie comme n'étant pas exogène. Afin d'introduire ces deux types de variables, considérons 
xi(t) comme le vecteur de covariables au temps t pour l'individu i, et Xi(t) = {xi(s), 0 ≤ s<t} 
comme l'histoire de la covariable jusqu'au temps t. D'après Kalbfleisch et Prentice (2002), une 
variable exogène Xi remplit la condition suivante : 
 
 
Figure 1.11 : Exemples de 
trajectoires de croissance illustrant 
de potentielles erreurs de mesure et 
sources de biais concernant la 
croissance et la mort de deux 
arbres. 






∗ < 𝑠 + 𝑑𝑠|𝑇𝑖
∗ ≥ 𝑠, 𝑋𝑖(𝑠)} = 𝑃𝑟{𝑠 ≤ 𝑇𝑖
∗ < 𝑠 + 𝑑𝑠|𝑇𝑖
∗ ≥ 𝑠, 𝑋𝑖(𝑡)} Équation 7 
 
pour tout s tel que 0 <s ≤ t et ds → 0. Une définition équivalente est : 
 
𝑃𝑟{𝑋𝑖(𝑡)|𝑋𝑖(𝑠), 𝑇𝑖
∗ ≥ 𝑠} = 𝑃𝑟{𝑋𝑖(𝑡)|𝑋𝑖(𝑠), 𝑇𝑖
∗ = 𝑠} , 𝑠 ≤ 𝑡,   Équation 8 
 
qui formalise l'idée que yi(
.
) est associée avec le taux de mortalité au cours du temps mais que son 
évolution future jusqu'à n'importe quel t > s n'est pas affectée par l'occurrence ou non de 
l'évènement de mortalité au temps s. Pour les covariables exogènes, il est donc possible de définir 
directement la fonction de survie sachant l'évolution dans le temps de la covariable : 
 
𝑆𝑖(𝑡|𝑋𝑖(𝑡)) = 𝑃𝑟(𝑇𝑖
∗ > 𝑡|𝑋𝑖(𝑡)) = 𝑒
−∫ ℎ𝑖(𝑠|𝑋𝑖(𝑠))𝑑𝑠
𝑡
0     Équation 9 
 
Une covariable endogène ne satisfait pas les équations 7 et 8. Plusieurs éléments compliquent 
alors l'analyse statistique de ces covariables. Le principal, concerne notamment le fait que ces 
covariables nécessitent la survie de l'individu pour exister. Ainsi, la mort de l'individu fournit une 
information directe sur l'évolution de la covariable endogène. Plus spécifiquement, si xi(t - ds), 
avec ds → 0, existe, la fonction de survie remplit la condition suivante : 
 
𝑆𝑖(𝑡|𝑿𝑖(𝑡)) = 𝑃𝑟(𝑇𝑖
∗ > 𝑡|𝑿𝑖(𝑡)) = 1      Équation 10 
 
De même, la mort de l'individu au temps s correspond à la non-existence de la covariable à t ≥ s, 
ce qui viole la condition définissant une covariable exogène en équation 8. De plus, une 
conséquence directe de l'équation 10 est que contrairement aux covariables exogènes, la fonction 






∗ < 𝑡 + 𝑑𝑡|𝑇𝑖




n'est plus directement reliée à une fonction de survie. C'est-à-dire que les fonctions  






𝑆𝑖(𝑡|𝑿𝑖(𝑡)) = exp {−∫ ℎ𝑖(𝑠|𝑿𝑖(𝑠)
𝑡
0





n'ont plus l'interprétation usuelle d'une fonction de survie ou d'une fonction de densité, ce qui 
rend l'écriture classique de la vraisemblance inappropriée (Rizopoulos 2012). 
Cependant, quand l'objectif d'une étude est d'étudier le lien entre un temps de survie et une 
variable longitudinale qui lui est endogène, une approche alternative de modélisation a été 
proposée par Faucett and Thomas (1996), connue sous le nom de modélisation conjointe de 
données longitudinales et de temps de survenue d'évènements. L'idée est de coupler le modèle de 
survie avec un modèle pour les mesures répétées de la covariable endogène qui prenne en compte 
son caractère particulier. 
Dans le cadre du modèle conjoint, une vraisemblance commune aux deux processus est écrite de 
telle manière à ce que la variable longitudinale (en l'occurrence, la croissance) et le temps de 
survenue de l'évènement (en l'occurrence, la mortalité) apparaissent indépendantes 
conditionnellement à l'effet aléatoire individuel partagé. Le contexte des études de croissance et 
de mortalité des arbres est un domaine naturel d’application de modélisation de paramètres 
partagés ou la caractéristique latente de chaque arbre a un impact sur la mortalité et la croissance. 
De plus, il a été montré que ce schéma permettait de prendre en compte aussi bien des variables 
endogènes qu'exogènes qui varient dans le temps et ainsi de mieux comprendre le lien sous-jacent 
entre les deux processus. Rizopoulos (2012) en propose par exemple des illustrations et rappelle 
que dans le modèle conjoint, c'est la trajectoire sous-jacente de la variable longitudinale qui 
permet d'expliquer la survie; schéma qui semble tout à fait correspondre à des hypothèses 
écologiques. Il est par exemple facile de concevoir que deux arbres ayant la même croissance à 
un temps t mais pas du tout la même trajectoire puissent avoir des risques de mortalité différents. 
Cette question n'a finalement été que peu testée en écologie, vraisemblablement à cause des 
limitations techniques propres aux approches classiques. 
1.3.3. Simulation de la dynamique forestière 
La simulation de la dynamique d'une forêt à partir de modèles démographiques permet de faire 
des prédictions de son évolution à une échelle plus large que l'échelle individuelle et que l'échelle 
de temps utilisée pour ajuster les modèles démographiques. Des simulations permettent 
notamment de prédire sur le long terme des grandeurs qui intéressent les gestionnaires, comme la 
surface terrière ou le volume de bois produit par exemple (voir Gourlet-Fleury et al., 2005). Il 
s'agit aussi d'un outil précieux pour les écologues, permettant d'étudier les propriétés émergentes 
de systèmes complexes par l'intégration de différents niveaux de variabilité (individuel, 





spécifique, temporel). Des hypothèses sur le fonctionnement du système peuvent être faites à 
partir des modèles et testées via les simulations, au moins de deux manières (Clark et al. 2010) : 
 Les simulations permettent de générer des prédictions en utilisant des paramètres fixés a 
priori. Ces paramètres peuvent être comparés avec les paramètres estimés par les 
modèles sur des données précédemment simulées. Cela permet de vérifier la capacité du 
modèle choisi à identifier les vrais paramètres sous-jacents aux processus modélisés. 
 Inversement, les simulations permettent de générer des prédictions à partir de paramètres 
estimés. Le jeu de données simulé peut ensuite être comparé aux données qui ont été 
utilisées pour ajuster les données ou à des données indépendantes.  
Les simulations sont donc des outils précieux pour évaluer la qualité des modèles (Clark et al. 
2010).  
Simuler la dynamique d'un peuplement dans un cadre spatialement explicite et individu-centré 
comme celui qui est développé dans cette thèse, revient à prédire la croissance et la probabilité de 
mortalité de chaque arbre sur un pas de temps donné. A chaque pas de temps, le recrutement est 
lui aussi prédit. Clark (2010) rappelle d'ailleurs qu'il est important de simuler les trois processus 
démographiques simultanément quand de forts liens entre ces processus ont été identifiés dans les 
modèles. Cette remarque suggère que l'estimation conjointe des modèles démographiques devrait 
faciliter les simulations. 
Sur une carte représentant le dispositif simulé, les arbres apparaissent, grandissent et 
disparaissent en fonction de facteurs tels que leur taille, la taille et la proximité des voisins, 
l'espèce, etc. Ces opérations peuvent s'avérer longues si les algorithmes ne sont pas optimisés. 
Néanmoins, de nombreux travaux ont déjà permis le développement de logiciels de simulation 
(Gourlet-Fleury 1997, Huth and Ditzer 2000, Choi et al. 2001, Bragg et al. 2004, Barczi et al. 
2008, Sato 2009). En particulier, Gourlet-Fleury (1997) a développé le simulateur « SELVA » 
pour la dynamique de FTH en Guyane dans un contexte similaire à celui de cette thèse, c.-à-d. 
spatialement explicite et individu-centré. 
SELVA est un modèle de simulation implémenté sur la plateforme de modélisation CAPSIS 4.1.5 
(Dufour-Kowalski et al. 2012) développée en langage JAVA. SELVA permet d’intégrer des 
sous-modèles décrivant les processus démographiques qui sont facilement modifiables et 
paramétrables sur n'importe quel jeu de données fournissant les mesures appropriées. 
1.4. Uppangala, un site d’étude privilégié 
L’Inde, où est localisé le site d’étude de cette thèse, est un pays remarquable à de nombreux 
égards. Il s’agit d’un territoire à l’histoire et à la culture très riches mais aussi à l’environnement 
exceptionnel par sa diversité. La région des Ghâts Occidentaux (Figure 1.12) qui constituent une 





bande de relief sur le littoral sud-ouest de l’Inde, est notamment une zone reconnue pour sa forte 
diversité spécifique et son très fort taux d’endémisme (52 % pour les plantes21). Il s’agit d’un des 
34 ‘‘points chauds’’ de biodiversité identifiés dans le monde et est même un des 8 plus ‘‘chauds’’ 
(Myers et al. 2000). 
Uppangala, le site d’étude, est nommé ainsi d'après le nom du village le plus proche au cœur des 
Ghâts Occidentaux de l’Inde (12° 32' 15'' N, 75° 39' 46 E) (Figure 1.12). Il s’agit d’une zone au 
climat caractérisé par un régime de mousson 
(Pascal 1982) dont environ 90 % des pluies 
sont concentrées en été (Juin – Octobre) 
(Figure 1.13). Le climat est donc marqué par 
une alternance forte entre saison sèche et 
humide. La température mensuelle moyenne 
(mesurée à la station météorologique la plus 
proche à Sampaji
22) est d’environ 27° avec 
un minimum de 25° en juillet et un 
maximum de 29° en avril (Pascal and 
Pélissier 1996) 
Le site se trouve au sein d'une réserve 
forestière (Pushpagiri Wildlife Sanctuary) 




 A 15 km du village d’Uppangala 
 
 
Figure 1.12 : Carte de l'Inde. La région 
des Ghâts Occidentaux (région qui s'étend 
sur 1600 km de long et 100 km de large) 
est en vert et le dispositif d'Uppangala (à 
la frontière entre les deux états côtiers du 
sud ouest de l'Inde, le Karnataka et le 
Kerala) et l’Institut de Pondichéry sur la 
côte Est sont positionnés en rouge. 
 
 
Figure 1.13 : Distribution de la pluviométrie 
mesure au village d'Uppangala entre 1993 et 2011. 
La ligne rouge représente la moyenne. 
 





considérée comme une des dernières zones de la région à comporter des forêts peu perturbées par 
l’Homme (Pascal and Pélissier 1996). Le suivi de cette zone a été initié en 1984 par l'Institut 
Français de Pondichéry (IFP) dans le cadre de travaux sur la reconstitution des peuplements après 
exploitation (Loffeier 1988). En 1989, Jean-Pierre Pascal a découvert une parcelle dont la 
première exploitation prévue au début des années 80
23
 avait été repoussée et finalement interdite 
suite à la mise en place de mesures de protection par le Ministère des forêts de l’état du 
Karnataka (Pélissier et al. 2011). Le programme Uppangala a alors été réorienté vers l'étude de la 
dynamique des peuplements naturels en 1990 et le dispositif d’étude permanent d’Uppangala 
(UPSP) a été installé par l'IFP
24
. Depuis lors, l’IFP assure le suivi de ce dispositif en 
collaboration avec le ministère des forêts de l'état du Karnataka (KFD), gestionnaire du domaine 
forestier. 
Les parcelles du dispositif d’étude sont situées entre 400 et 600 m au-dessus du niveau de la mer 
juste sous la crête des Ghâts sur un terrain marqué par une forte pente (pente moyenne de 50 ± 19 
%) orientée vers le Nord et, plus localement, par des oppositions de versants Est-Ouest façonnées 
par les cours d’eau temporaires qui descendent la pente. Le dispositif représente une superficie de 
5,07 ha sous forme de plusieurs transects de 20 m de large et de 180 à 370 m de long, orientés 
Nord-Sud, et de plusieurs parcelles rectangulaires (Figure 1.14). Le dispositif est subdivisé en 
quadrats élémentaires de 10 m × 10 m dans lesquels les arbres ont été cartographiés. La mesure 
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 Aucune autre coupe antérieure n’a été identifiée dans les registres de la réserve de Kadamakal et la parcelle n’était 
accessible qu’après plusieurs heures de marche depuis le village d’Uppangala avant la mise en place d’une piste 
forestière en 1959. S’il y a eu un impact de l’Homme, il s’est probablement limité à la collecte de produits forestiers 
mineurs par les villageois (Salaün 1995). 
24
 La signature régulière d'accords avec le Karnataka Forest Department (KFD) permet à l'IFP de continuer ses 
recherches dans cette zone dont l'accès est désormais très restreint. 
     
Figure 1.14 : Représentation des parcelles du dispositif en projection orthogonale (à gauche) et 
projetées sur des images aériennes en relief (à droite, source: Google, 2011). L’orientation est inversée 
sur les deux représentations pour faciliter la visualisation du relief. 
 





de la pente à chaque angle des quadrats a permis de digitaliser un modèle numérique de terrain 
(MNT) détaillé (résolution 3 m x 3 m) sur l'ensemble du dispositif et d’en extraire une valeur de 
pente et d'exposition du terrain pour chaque arbre (Pélissier et al. 2011). La numérisation d’un 
MNT à plus large échelle, mais aussi plus faible résolution (30 m x 30 m, ASTER GDEM 
Validation Team 2011), a permis de compléter le MNT détaillé du dispositif pour pouvoir 
prendre en compte les éventuels ombrages dus au relief dans les calculs de bilan radiatif. 
Sur le dispositif, tous les arbres de plus de 30 cm de circonférence à 1,30 m (gbh) ont été équipés 
d'un dendromètre fixe (Figure 1.15) permettant de mesurer la circonférence de manière répétée, 
toujours précisément au même endroit sur le tronc, et avec une précision parmi les plus 
importantes avec des outils à lecture manuelle (précision théorique de 0,2 mm sur la 
circonférence). Le diamètre de tous les arbres du dispositif a donc été mesuré tous les ans depuis 
1990 et même tous les 6 mois (en fin de saison sèche et en fin de saison humide) les 5 premières 
années (voir détail dans Pélissier et al. 2011). Tous les arbres ont été identifiés au niveau de 
l'espèce et 102 espèces ont été recensées, selon une nomenclature taxonomique faisant référence 
à celle de l'herbier de l'IFP (HIFP ; http://ifp.plantnet-project.org/). Le statut (mort / vivant) de 
chaque arbre a lui aussi été évalué lors de chaque recensement. Pour des raisons techniques 
(temps nécessaire), le recrutement n’a été évalué que tous les 4 ans en moyenne (Pélissier et al. 
2011). Ainsi, lors des campagnes de recrutement tous les arbres ayant franchi le seuil de gbh de 
30 cm ont été identifiés, géolocalisés et équipés d’un dendromètre. Au total, 3870 arbres ont ainsi 
été suivis dont environ 80 % sur au moins 15 ans
25
. Le jeu de données complet comporte donc 
87892 observations sur la période d’observation 1990 – 2011. Les données récoltées en 2012, 
2013 et 2014 n’ont pas été nettoyées et numérisées pour le moment en raison de la charge 
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Figure 1.15 : Dendromètre ruban 
fixe à vernier placé sur un tronc à 
1,30m du sol (Pélissier et al. 
2011).  





supplémentaire de travail apportée aux personnes en charge de la saisie des données par la 
récente extension du dispositif (de 5,07 à 10 ha). 
Les données récoltées sur le dispositif ont été utilisées dans des travaux concernant les relations 
entre structure et dynamique (Pélissier 1995, Elouard et al. 1997), des travaux d'analyse 
architecturale du peuplement (Durand 1997, Madelaine-Antin 2009) et quelques travaux de 
modélisation de la dynamique à l’échelle du peuplement (Moravie et al. 1999, Robert 2003, 
Robert and Moravie 2003). Ce jeu de données exceptionnel par la régularité et la précision des 
mesures effectuées ainsi que par la qualité d’identification des espèces n’a donc été que peu 
exploité depuis une dizaine d’années alors que la quantité de données a considérablement 
augmenté. 
1.4.1. Données climatiques 
Les seules données climatiques acquises sur le terrain concernent la pluviométrie mensuelle 
(acquisition journalière) présentée en Figure 1.16. Des données complémentaires concernant la 
température ainsi que la pluviométrie (de 1905 à 2011) ont été obtenues à partir de données 
provenant de différentes stations météorologiques dans le monde et interpolées sur une grille de 
0,5° de résolution sur tout le globe
26
 (Harris et al. 2014). La température moyenne ainsi que la 
position géographique du dispositif ont ensuite été utilisées pour calculer un indice 
d’évapotranspiration potentielle (PET) selon la formule de Thornthwaite (1948), correspondant à 
la quantité d’évaporation et de transpiration qui se produirait si suffisamment d’eau était 
disponible.  
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 Données fournies par le Climatic Research Center de l’Université de East Anglia au Royaume-Uni 
(http://www.cru.uea.ac.uk/). 
 
Figure 1.16 : Pluviométrie mensuelle enregistrée à Uppangala. La position des dates en abscisse 
correspond au mois de Mars. 
 





Avec la pluviométrie mensuelle, la PET a été utilisée pour calculer le Standardized Precipitation-
Evapotranspiration Index (SPEI), un indice de sécheresse défini par Vicente-Serrano et al. 
(2010). Le SPEI est lui-même basé sur le Standardized Precipitation Index (SPI), un indice de 
sécheresse depuis longtemps validé par les chercheurs et qui présente l’avantage de prendre 
également en compte une information concernant la végétation (en l’occurrence, le PET). Il 
présente néanmoins quelques désavantages car il nécessite plus de données que le SPI pour être 
calculé, il est sensible à la méthode de calcul du PET (trois méthodes sont communément 
utilisées : Thornthwaite, Hargreaves et Penman) et comme d’autres indices de sécheresse, une 
longue période d’observation (30-50 ans) est nécessaire pour échantillonner la variabilité 
naturelle (Vicente-Serrano et al. 2010). La température mensuelle, la pluviométrie mensuelle et le 
SPEI mensuel, moyennés sur 4 ans pour faire ressortir les tendances sur le long terme sont 
présentés en Figure 1.17. 
 
Figure 1.17 : Évolution de la pluviométrie (A), de la température (B) et du SPEI (C) sur un siècle. Les 
moyennes sur 4 ans ont été utilisées pour faire apparaître les tendances ou fluctuations à large échelle 
temporelle. 
 





Enfin, la localisation géographique du dispositif, les données topographiques issues du modèle 
numérique de terrain (altitude, pente et exposition) et la localisation de chaque arbre au sein du 
dispositif, nous ont permis de calculer des bilans radiatifs pour chacun des arbres. La méthode 
utilisée (implémentée dans le logiciel Arcgis 9.3) est basée sur une méthode de bassin visuel 
hémisphérique (hemispherical viewshed) développée par Rich et al. (1994) et améliorée par Fu 
and Rich (2002). 
1.4.2. Caractéristiques générales de la communauté d'Uppangala 
Le dispositif est caractérisé par une diversité spécifique relativement faible comparée à d'autres 
FTH. La courbe d'accumulation des espèces en Figure 1.18 montre que 102 espèces sur environ 
5 ha correspond presque à la saturation en espèces alors que dans certaines FTH on compte plus 
de 250 espèces sur un seul hectare (Wright 2002). De plus, ce peuplement est caractérisé par la 
dominance d'un petit nombre d'espèces et la rareté de la grande majorité. Ainsi, 6 espèces 
(Vateria indica L., Humboldtia brunonis Wall., Myristica dactyloïdes Gaertn., Knema attenuata 
(J.Hk. & Th.) Warb., Palaquium ellipticum (Dalziel) Baill. et Dipterocarpus indicus Bedd.) 
représentent par exemple plus de 57% des individus échantillonnés. Les espèces du dispositif ont 
été classées par Pélissier (1995) dans des groupes structuraux en fonction de la strate verticale 
qu'elles peuvent atteindre (strate émergente, de canopée, de sous-canopée ou de sous-bois). Au 
moins une des 6 espèces dominantes est représentée dans chacune de ces strates potentielles, 
faisant d’elles des espèces structurantes du peuplement. 
 
Figure 1.18: Courbe d'accumulation des espèces sur 
les 5 ha du dispositif d'Uppangala. 
 
 





Sur la période d'un peu plus de 20 ans d'observation, certaines variables de peuplement ont 
évolué. La Figure 1.19 montre notamment l'évolution de quatre variables classiquement utilisées 
pour décrire la structure d'un peuplement. L'augmentation de la surface terrière et du diamètre 
moyen ainsi que la diminution de la densité semblent suggérer que le peuplement pourrait se 
trouver dans une phase de maturation. Cette constatation est à première vue surprenante car rien 
n'indique (notamment dans les documents de l'administration forestière) que le site ait pu 
connaître une perturbation majeure dans un passé de l'ordre du siècle. C'est en tout cas une 
hypothèse que des simulations de la dynamique démographique peuvent permettre de mettre à 
l'épreuve. 
1.5. Questionnement scientifique et structure du manuscrit 
L'objectif de cette thèse est de mieux comprendre la dynamique de la communauté d’arbres 
observée à Uppangala depuis 1990. L’observation d’une dynamique non stationnaire sur cette 
période soulève notamment des questions concernant les processus en jeu dans la dynamique. De 
plus, des éléments récemment apportés au débat sur la place de la variabilité intraspécifique dans 
la définition des stratégies écologiques de coexistence des espèces font du site d’Uppangala un 
cas d’étude privilégié pour caractériser les structures de la variabilité des processus 
 
Figure 1.19 : Évolution de variables décrivant la structure du peuplement au cours de la période 
d'observation (A : surface terrière ; B : densité ; C : diamètre moyen ; D : écart type du diamètre).  





démographiques. La qualité et la quantité des données collectées à Uppangala depuis plus de 
vingt ans offrent en effet la possibilité de caractériser la diversité des stratégies écologiques. 
Aussi, nous avons cherché à apporter des éléments de réponse à plusieurs questions principales 
concernant l’écologie de la communauté d’Uppangala : 
 Dans quelle mesure la dynamique observée reflète des mécanismes d’interaction entre 
individus ou espèces et d’éventuels effets des changements du climat ? 
 Comment caractériser la stratégie écologique d’une espèce ? 
 Est-ce que la croissance maximale d'une espèce, grandeur fréquemment utilisée 
pour décrire sa tolérance à l'ombre, est bien une variable synthétique traduisant les 
stratégies écologiques à Uppangala ? En outre, est-ce une variable informative 
pour la majorité des espèces à croissance intermédiaire ? 
 Est-ce que le compromis entre croissance en lumière et mortalité à l’ombre est 
observé à Uppangala, dispositif caractérisé par son faible régime de perturbation 
(c.-à-d. peu d'espèces clairement pionnières) ? 
 Quelle est l'importance relative des différents niveaux de variabilité des processus 
démographiques à Uppangala ? 
 Est-il possible d'identifier la part de variabilité des processus due à l'hétérogénéité 
génétique des populations ? 
Ces questions ont motivé la mise en œuvre de modèles statistiques sous-exploités ou rarement 
utilisés en écologie végétale mais toutefois plus adaptés que les approches classiques. Les 
principales originalités méthodologiques concernent (I) l’utilisation mais surtout l’interprétation 
plus poussée qu’à l’habitude des modèles à effets fixes et aléatoires pour structurer la variabilité 
du processus de croissance, (II) l’exploitation d’une décomposition de la croissance pour prédire 
la mortalité, (III) l’utilisation de la taille de l’arbre comme échelle temporelle dans le but 
d’étudier sa survie et (IV) l’étude des propriétés émergentes de ces modèles à l’échelle de la 
communauté grâce à des simulations de la dynamique. 
Toutes les analyses ont été faites avec R (R. Development Team Core. 2012), un logiciel de 
statistique libre à la popularité croissante et dépassant aujourd’hui celle d’autres logiciels de 
statistiques sous licences payantes. R dispose en effet d'une très grande communauté d'utilisateurs 
mais surtout de contributeurs qui développent des librairies de fonctions permettant des 
opérations spécifiques (modélisation, représentation des données, etc.). Les principales librairies 
complémentaires ayant permis de réaliser ce travail de thèse sont : 
 lme4 (version 1.0-4, Bates et al. 2013) et nlme (version 3.1-117, Pinheiro et al. 2014) 
pour les modèles mixtes utilisés pour modéliser la croissance. 
 survival (version 2.37-7, Therneau 2014) pour les analyses de survie. 
 JM (version 1.3-0, Rizopoulos 2010) pour les modèles conjoints. 





1.5.1. Organisation des résultats principaux et complémentaires 
Tous les résultats importants sont présentés sous forme d'articles scientifiques constituant le 
squelette du manuscrit. Ces articles, disponibles en annexes, sont en cours de publication ou 
encore en préparation pour certains. Ces derniers sont donc susceptibles d'évoluer jusqu'à leur 
publication. La suite de ce manuscrit a pour objectif de mettre en relation les différents résultats 
qui ont été obtenus au cours de la thèse. Tous les travaux effectués durant ces trois ans n’y sont 
pas présentés pour ne garder que l’essentiel et surtout souligner les avancées majeures sur la 
compréhension de la dynamique de la forêt d’Uppangala. Le manuscrit est organisé en trois 
chapitres qui présentent (I) la caractérisation de la diversité des stratégies de croissance des 
arbres, (II) la caractérisation du  lien entre croissance et mortalité et, (III) l’étude des propriétés 
émergentes de ces modèles à l’échelle de la communauté grâce à des simulations. Un dernier 
chapitre permet de les discuter de manière transversale et vient conclure le manuscrit. 
1.5.2. Communications scientifiques 
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Le Bec, J. Courbaud, B., Le Moguédec G., Pélissier R., Characterizing tropical tree growth 
strategies: learning from inter-individual variability and scale invariance. accepted in Plos 
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Caractérisation des stratégies de 
croissance des arbres et structuration de 
la variabilité observée 






Ce chapitre a pour objectif de présenter les résultats et conclusions majeures concernant la 
variabilité des stratégies de croissance des espèces d’arbres à Uppangala. L’analyse des variations 
de la croissance a permis de mettre en évidence plusieurs résultats intéressants et nous a conduits 
à remettre en question certaines hypothèses classiques de l’écologie à travers un article accepté 
dans la revue PLoS One.  
 
2.2. Résultats principaux et discussion 
Dans ce chapitre (Le Bec et al. accepted in PLoS One), nous avons montré qu’il est possible de 
structurer une grande partie de la variabilité des valeurs mesurées de la croissance grâce à des 
facteurs biotiques et abiotiques simples et des effets aléatoires individuels et temporels (jusqu’à 
80% pour les espèces à forte croissance). Les approches classiques, même quand elles prennent 
en compte des effets individuels, se limitent (à l’exception des travaux de Clark et al. 2007) à 
expliquer une part de la variabilité observée par des facteurs environnementaux (Fox et al. 2001), 
comme nous l’avons fait dans un premier temps, mais la structure de la variabilité non expliquée 
par ces facteurs n’est jamais discutée. Dans un second temps, nous avons montré que la 
variabilité de la croissance telle qu’elle est structurée par le modèle mixte permet de comparer les 
espèces d’un point de vue qualitatif, c.-à-d. en s’affranchissant de ce que nous avons appelé 
l’effet d’échelle induit par les différences de croissance inhérente à chaque espèce (en 
l’occurrence, la croissance maximale de l'espèce sur le dispositif). 
Notre approche a permis de quantifier la part relative de variabilité qui est expliquée par des 
facteurs environnementaux observés (compétition, taille de l’arbre, pente et exposition du terrain) 
et celle qui est structurée par les effets aléatoires individuels et temporels (appelés RITEs pour 
Random Individual and Temporal Effects selon Clark et al. 2007). Pour la première fois en FTH, 
nous avons ainsi structuré la variabilité de la croissance due à de l’hétérogénéité observée et 
latente des conditions de croissance pour un grand nombre d’espèces (les 102 présentes sur le 
dispositif). En moyenne, un tiers de la variabilité capturée par le modèle a été expliquée par les 
covariables, tandis que deux tiers ont été attribuées à l’hétérogénéité latente des conditions de 
croissance. 
Le Bec, J. Courbaud, B., Le Moguédec G., Pélissier R., Characterizing tropical tree growth 
strategies: learning from inter-individual variability and scale invariance. accepted in Plos One 
 





Ces facteurs latents, potentiellement nombreux selon certains auteurs (Clark et al. 2010), peuvent 
inclure des facteurs environnementaux non mesurés (p. e. profondeur locale du sol) ou non 
mesurables (p. e. dynamique des communautés mycorhiziennes) ainsi que des différences 
génétiques ou d'histoire de vie entre individus d’une même espèce. Nous avons montré en annexe 
de Le Bec et al. (accepted in PLoS One) que l’effet aléatoire individuel était structuré dans 
l’espace (les arbres proches dans l’espace ont en moyenne un effet individuel plus similaire que 
les arbres éloignés), soulignant ainsi le fait que des facteurs environnementaux eux aussi 
structurés dans l’espace sont probablement à l’origine d’une partie de ces effets individuels. De 
même nous avons identifié qu’une part de la variabilité temporelle capturée par l’effet aléatoire 
date était liée à des variables climatiques. En particulier, une augmentation de la température 
atmosphérique semble fortement associée à une baisse de croissance synchrone entre les 
individus d’une même population (aussi documentée dans d’autres études, voir Le Bec et al. 
accepted in PLoS One, File S2). Ainsi, au vue de la tendance forte à l’augmentation de la 
température atmosphérique sur le dispositif depuis les années 70 (Figure 1.17 B) et des 
prédictions de hausse généralisée de cette température dans le futur (IPCC 2013), il est 
vraisemblable que les évolutions récentes du climat aient un impact à long terme sur les forêts 
d’Uppangala. 
L’importance de cette variabilité non expliquée fait que les réponses des espèces aux quelques 
facteurs observés et mesurés se superposent très largement (Figure 2.1) et peuvent conduire à la 
conclusion que les espèces ne sont pas différenciées (comme postulé dans la théorie neutre de la 
biodiversité de Hubbell 2001). Une vision alternative consiste à dire que, bien qu’une espèce soit 
 
Figure 2.1 : Superposition des réponses à la compétition (A) et au cours de l’ontogénie (B) pour les six 
espèces dominantes du peuplement à Uppangala. Les lignes décrivent les réponses moyennes des 
espèces dans des conditions standards et les enveloppes représentent la distribution des effets 
individuels autours de ces réponses moyennes (extrait de Le Bec et al. accepted in PLoS One). 





plus performante qu’une autre dans certaines conditions observées, des facteurs latents au niveau 
individuel font que des arbres de l’espèce la moins performante seront plus performants que 
certains arbres de l’espèce la plus performante et vice-versa. Cette conception suggère que des 
opportunités de réussite (relative) existent et qu’elles sont beaucoup plus fréquentes que ce qui 
est généralement évoqué, même pour les espèces qui paraissent en moyenne systématiquement 
moins performantes. La fréquence de ces opportunités de réussite relative favoriserait ainsi la 
coexistence des espèces (Clark et al. 2007). 
Le fait de structurer la variabilité observée nous a finalement permis de mieux identifier les 
stratégies de croissance des espèces. Nous avons montré que la croissance inhérente d’une espèce 
apparaît indépendante d’autres axes définissant la stratégie des espèces (comme la réponse à la 
compétition ou la variabilité ontogénique). Habituellement, la croissance inhérente d’une espèce, 
qui résulte d’un ensemble de valeurs de traits fonctionnels propres à cette espèce (Poorter et al. 
1990, Atkin et al. 1998, Westbeek 1999), est utilisée comme proxy pour sa stratégie de 
croissance (Alder et al. 2002 fig. 2). Ainsi, les espèces à forte croissance sont souvent vues 
comme les espèces les plus héliophiles et pionnières tandis que les espèces à faible croissance 
sont vues comme les espèces les plus tolérantes à l’ombre (Swaine and Whitmore 1988). Cette 
affirmation est sans doute vraie pour quelques espèces au comportement extrême, c.-à-d. aux 
extrémités du gradient de tolérance à l’ombre. Néanmoins, la prise en compte de la croissance 
inhérente des espèces comme facteur d’échelle nous a permis de montrer ici que toute la gamme 
de réponses à la compétition et de variabilité ontogénique se retrouve quelle que soit la croissance 
inhérente des espèces. C’est le cas notamment pour les espèces intermédiaires en termes de 
croissance inhérente, qui représentent la plus grande part de la communauté. La Figure 2.2 
montre que, d’une part, si l’effet d’échelle n’est pas pris en compte (“Sensitivity”), la croissance 
maximale de l’espèce semble bien prédire une part de sa sensibilité à la compétition et que, 
d’autre part, quand l’effet d’échelle est pris en compte (“Relative sensitivity”), cette affirmation 
devient fausse. Il est donc fort probable que l’hypothèse classique liant croissance inhérente et 
stratégie de tolérance à l’ombre vienne aussi en partie de la confusion entre la réponse des 
espèces à la compétition et leur croissance inhérente. 
De manière générale, la notion de variabilité devrait toujours être considérée de manière relative 
à ce que nous avons appelé l’échelle du processus (Le Bec et al. accepted in PLoS One) afin de 
bien séparer les aspects quantitatifs et qualitatifs en jeu (Valladares et al. 2006). 







Figure 2.2 : Réponses des espèces à la compétition (A) et à la taille des arbres (B) en termes de croissance. 
La ligne du haut (“Sensitivity”) représente le changement absolu de croissance quand la variable 
compétition ou taille de l’arbre augmente. La ligne du bas (“Relative sensitivity”) représente ce 
changement en proportion de la croissance maximale de l’espèce (extrait de Le Bec et al. accepted in PLoS 
One). 
 

















Relations entre croissance et mortalité 





3.1.  Introduction 
Ce chapitre a pour objectif de présenter les résultats et conclusions majeures concernant la 
variabilité du processus de mortalité, et plus particulièrement, le lien entre la mortalité des arbres 
et la variabilité de leur croissance discutée dans le chapitre précédent. Ce chapitre de la thèse a 
été motivé par le constat que la mortalité est un processus très important de la dynamique 
forestière mais que sa variabilité est souvent considérée comme stochastique, voire entièrement 
aléatoire alors que des mécanismes déterministes ont été identifiés comme fortement influents, 
notamment la croissance des arbres. Deux approches ont été utilisées pour améliorer notre 
compréhension du lien entre la variabilité de la croissance et la mortalité et ainsi mieux 
comprendre et prédire les motifs de variation de la mortalité des arbres. Un premier article (Le 
Bec et al. in prep for Journal of Ecology) met en évidence et discute, à l’échelle de la 
communauté, le lien entre la variabilité de la croissance pour partie expliquée par des variables 
observées et pour partie quantifiée par un effet individuel (discuté en Chapitre 2, Le Bec et al. 
accepted in PLoS One) et la mortalité des arbres. Un second article (Le Bec et al. in prep for The 
American Naturalist) met en évidence, à l’échelle de quatre espèces structurantes de la forêt 
d’Uppangala, le fait que la variabilité de la croissance reflète une hétérogénéité de la population 
en termes de risque individuel de mortalité. Les résultats montrent que la non prise en compte de 
ce facteur de sélection, qui modifie la composition des populations au court du temps en 
éliminant d'abord les individus les plus fragiles, peut fortement biaiser les estimations de 
fonctions de survie à l’échelle individuelle. 
L’objectif de ce chapitre est d’abord de mieux comprendre et prédire la mortalité des arbres afin 
d’analyser la variabilité des stratégies écologiques et la place des variations interindividuelles 
dans la manière de définir ces stratégies. Ce travail nous a conduits à explorer de nouvelles 
approches de modélisation issues d’autres champs disciplinaires, qui se sont révélées 




Le Bec, J. Courbaud, B., Le Moguédec G., Pélissier R., Joint modeling of tree growth and 
mortality accounts for variable ontogenetic selection in heterogeneous tropical tree 
populations.in prep for The American Naturalist. 
 
 
Le Bec, J. Courbaud, B., Le Moguédec G., Pélissier R., Tree growth variability structure 
explains mortality patterns in a tropical forest. in prep forJournal of Ecology. 
 
 





Les travaux préliminaires à ces deux études ont fait l’objet de deux communications orales dans 




3.2. Résultats principaux et discussion 
Dans ce chapitre, nous avons confirmé que la croissance d’un arbre était un élément déterminant 
de son risque de mortalité et que la variabilité de la croissance discutée dans le chapitre précédent 
avait une influence forte sur les motifs de variations du processus de mortalité. La première étude 
(Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology) présente une approche de modélisation du lien entre 
la croissance et la mortalité en deux étapes. La première étape a consisté à modéliser la 
croissance de manière identique à ce qui est présenté dans le chapitre 2. La seconde étape a été 
d’utiliser les composantes modélisées de cette croissance comme prédicteurs de la mortalité des 
arbres. Nous avons ainsi analysé le lien entre la croissance individuelle des arbres et leur risque 
de mortalité à l’échelle de toute la communauté. Cette approche en deux étapes nous a finalement 
conduits à modéliser conjointement les deux processus ; une méthode fréquemment utilisée dans 
le domaine biomédical mais quasiment jamais utilisée en écologie bien que les questions de 
recherche soient semblables. Cette seconde approche n’a pu être appliquée à toutes les espèces du 
peuplement pour des raisons techniques (Le Bec et al. in prep for The American Naturalist), ce 
qui nous a conduit à restreindre l’analyse à quatre espèces abondantes et représentatives du 
peuplement d’Uppangala. 
Que ce soit à l’issue d’une modélisation séparée, ou à l’issue d’une modélisation conjointe, 
l’utilisation de la croissance prédite par un modèle comme covariable dans le modèle de 
mortalité, a permis de mieux discriminer les arbres morts et vivants par rapport à l’approche 
Le Bec, J., Le Moguédec, G. & Pélissier, R. (2011). Modeling tree mortality from a 20 years 
forest survey in the Western Ghats of India. International Union of Forest Research 
Organizations (IUFRO), "Research priorities in tropical silviculture: towards new 
paradigms?"15 - 18 November 2011, Montpellier, Fr 
Le Bec, J., Le Moguédec, G., Courbaud, B. & Pélissier, R. (2013). Improving individual tree 
mortality predictions using individual growth deviations from species growth in a tropical 
forest. International Society for Ecological Modelling (ISEM) 2013, "Ecological Modelling for 
Ecosystem Sustainability in the context of Global Change", 28 - 31 October 2013, Toulouse, Fr 





classique qui consiste à utiliser la valeur observée de la croissance pour prédire la mortalité. Ce 
premier résultat valide donc l’intérêt et la pertinence des deux approches utilisées ici. 
La première approche en deux étapes (Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology) a en outre 
permis de mettre en évidence des effets directs et indirects (c.-à-d. via une modification de la 
croissance) de deux variables associées à la mortalité : la taille de l’arbre et la surface terrière 
locale. La Figure 3.1 présente les causes possibles de tels effets directs, en complément des effets 
indirects via la croissance. Nous avons notamment mis en évidence que la surface terrière locale, 
habituellement utilisée pour représenter le niveau de compétition (effet indirect négatif sur la 
survie via une baisse de croissance) pouvait aussi avoir un effet positif direct sur la survie des 
arbres. Cet effet positif est probablement lié à des mécanismes de facilitation ou de protection 
mécanique des gros arbres (Hurst et al. 2011) ou à des mécanismes de protection de groupe vis-à-
vis de pathogènes (“herd protection” pour les animaux ; Peters 2003). 
Pour cette première approche, nous avons émis l’hypothèse que les variations de croissance 
induites par des facteurs observés et des facteurs latents pouvaient avoir une influence différente 
sur le risque de mortalité. L’idée sous-jacente était que les facteurs génétiques (inclus dans les 
facteurs latents et traduits par l’effet individuel du modèle de croissance) n’étaient pas de même 
nature que les facteurs environnementaux (observés ou non). Il n’y avait donc aucune raison de 
penser que ces facteurs aient eu le même effet sur le risque de mortalité (en particulier, effet de la 
génétique vs. de l'environnement). Le fait que l’utilisation ces deux composantes de la croissance 
ait amélioré l’ajustement des modèles de survie semble donc supporter notre hypothèse. 
De plus, nous avons montré que, contrairement à l’approche classique, l’utilisation de la 
croissance modélisée comme prédicteur de mortalité nous permettait de mettre en évidence un 
effet nettement différent de la croissance sur la mortalité sur pied et la mortalité par chablis ou 
volis. En effet, la croissance a une influence bien plus forte sur la mortalité sur pied (Figure 3.2). 
Ce résultat tend donc à confirmer que les causes de mortalité dans ces deux cas sont bien 
 
 
Figure 3.1 : Représentation 
schématique des relations directes 
(lignes pleines) et indirectes (lignes 
pointillées) entre compétition, taille 
de l'arbre, croissance et survie. Les 
signes (+) et (-) représentent le 
sens de la relation (extrait de Le 
Bec et al. in prep for Journal of 
Ecology) 
 





différentes. La mortalité sur pied serait plutôt associée avec des facteurs physiologiques tandis 
que les autres types de mortalité, plus accidentels, seraient plutôt associés à des facteurs 
physiques n'impliquant que peu la croissance de l'arbre. A notre connaissance, ce résultat n’a pas 
été mis en évidence clairement auparavant et montre donc l'intérêt de l'approche développée ici. 
Enfin, ce travail nous a permis de discuter la manière dont le compromis entre croissance et 
mortalité, classiquement utilisé pour définir la notion de tolérance à l’ombre d’une espèce, devrait 
être abordé pour éviter toute confusion avec l’effet d’échelle du processus de croissance 
précédemment discuté (Le Bec et al. accepted in PLoS One). La Figure 3.3 montre qu’à 
Uppangala la relation entre la croissance et la mortalité, respectivement en conditions de faible et 
forte compétition, est inverse à la relation attendue. Dans cette forêt, ce sont en moyenne les 
espèces à forte croissance dans des conditions de compétition favorables qui ont la mortalité la 
plus faible dans des conditions de compétition défavorables. Nous avons en revanche observé un 
compromis entre (i) la capacité de réponse à la compétition des espèces en termes de croissance, 
en proportion de leur croissance maximale, et (ii) leur mortalité en condition de forte compétition 
(Figure 3.3). Considérer la capacité de réponse à la compétition (de manière relative) en termes 
de croissance plutôt que le taux de croissance absolue en conditions de faible compétition, nous a 
paru conceptuellement plus adapté pour caractériser la tolérance à l’ombre des espèces. Ce 
 
Figure 3.2: Facteurs multiplicatifs sur le risque de mortalité de base dans le modèle de Cox (estimation 
et intervalle de confiance) pour quatre covariables : croissance prédite par les covariables dans le 
modèle de croissance, effet individuel du modèle de croissance, diamètre de l’arbre (dbh) et compétition 
(surface terrière locale). Les indices b et c représentent respectivement le cas du modèle ajusté sur un 
jeu de données avec les arbres morts sur pied et un jeu de données avec les arbres morts cassés ou 
tombés. Extrait de Le Bec et al. (in prep for Journal of Ecology). 
 





résultat confirme l'importance et la pertinence de prendre en compte l'échelle du processus de 
croissance pour mieux identifier les stratégies écologiques. 
La seconde approche de modélisation conjointe (Le Bec et al. in prep for The American 
Naturalist) a dans un premier temps permis de mieux représenter la variabilité des fonctions de 
survie individuelles (Figure 3.4) pour quatre espèces abondantes du dispositif. Dans le cadre du 
modèle conjoint, les prédictions des fonctions de survie individuelles sont dites dynamiques car 
elles prennent en compte la croissance prédite tout au long de la trajectoire ontogénique des 
individus pour prédire leur survie. L’intérêt théorique du modèle conjoint est de réduire le biais 
d’estimation des paramètres lié à la nature endogène de la croissance par rapport à la mortalité 
(discussion en section 1.3.2) et ainsi de mieux identifier l’association entre ces deux variables.  
Nous avons ainsi comparé les fonctions de survie de petits arbres telles que prédites par le 
modèle conjoint tout au long de leur trajectoire ontogénique et la fonction de survie de la 
population prédite par un modèle de Cox utilisant la croissance modélisée en covariable (Figure 
3.5). Pour les deux espèces de sous-canopée (Knema attenuata) et de sous-bois (Humboldtia 
brunonis) la fonction de survie de la population était nettement plus élevée que la fonction de 
survie individuelle moyenne. Ce type de différence, déjà mise en évidence sur des populations 
animales (Cam et al. 2002), n’a - à notre connaissance - jamais été quantifiée sur des populations 
d’arbres. Une interprétation de ces motifs est qu’au cours de l’ontogénie, les individus les plus 
fragiles d’une cohorte (en l’occurrence ayant une croissance faible relativement aux autres) 
disparaissent de la population (Service 2000, Cam et al. 2002, Zens and Peart 2003). Ainsi, les 
méthodes classiques font apparaître la survie des gros arbres plus forte que ce qui est prédit en 
 
Figure 3.3: Relation inattendue entre la croissance et la mortalité des espèces (représentées ici par les 
points), respectivement en condition de faible et forte compétition (A). Relation entre réponse relative de 
la croissance à la compétition et mortalité en condition de forte compétition (B). Extrait de Le Bec et al. 
(in prep for Journal of Ecology). 
 





moyenne au niveau individuel par l’approche conjointe. Un tel mécanisme de sélection et de 
dérive de la composition d’une population est le résultat direct de l’existence de fluctuations de la 
croissance et du risque de mortalité entre individus qui ne sont pas expliquées par la taille des 
arbres (pour la plupart pris en compte par l’effet individuel du modèle de croissance présenté 
dans le chapitre 2 et utilisé dans la première approche présentée dans ce chapitre). De ce point de 
vue, les variations interindividuelles de la croissance et de la mortalité sont donc des éléments 
déterminants de la dynamique de certaines populations d’arbres. 
Cette dérive n’a pas été observée pour les deux autres espèces considérées dans cette étude 
(Vateria indica et Palaquium ellipticum). Pour ces deux espèces, il n’y a pas de différence entre 
la fonction de survie moyenne individuelle et la fonction de survie de la population (Figure 3.5) 
jusqu’à un seuil de diamètre au-dessus duquel seuls quelques rares individus sont observés (le 
 
Figure 3.4 : Prédictions dynamiques des fonctions de survie (grâce au modèle conjoint) d’une cohorte 
représentée par les 40 plus petits arbres pour chacune des quatre espèces (extrait de Le Bec et al. in 
prep for The American Naturalist). 
 





motif au-delà de ce seuil a donc été interprété comme lié à des imprécisions de l’estimation de la 
fonction de survie de la population). L’absence de biais pour ces deux espèces est 
vraisemblablement liée à une moins grande dépendance de leur mortalité vis-à-vis de la 




Figure 3.5 : Fonction de survie moyenne (ligne pleine) et son intervalle de confiance (enveloppe) d’une 
cohorte représentée par les 40 plus petits arbres pour chacune des quatre espèces (estimation par le 
modèle conjoint) et fonction de survie à l’échelle de la population (pointillés) estimée par un modèle de 
Cox séparé (extrait deLe Bec et al. in prep for The American Naturalist). 

















Dynamique forestière d’Uppangala sur 
le long terme 






Ce chapitre a pour objectif de présenter les résultats et conclusions majeures concernant la 
dynamique simulée du peuplement d’Uppangala présentés dans un article en cours de préparation 
(Le Bec et al. in prep for Journal of Tropical Ecology). Ce chapitre de la thèse a été 
principalement motivé par deux éléments. Premièrement, il a été constaté que des variables de 
peuplement telles que la surface terrière et la densité montraient des tendances d'évolution non-
stationnaires durant la période d’observation (Figure 1.19). La surface terrière est notamment 
passée de 39.3 m².ha
-1
 à 43.2 m².ha
-1
 au cours de la période. Une telle augmentation suggère deux 
hypothèses. La première hypothèse suggère un effet de fertilisation dû à des changements du 
climat (p. e. augmentation du C02 atmosphérique), stimulant ainsi la croissance des arbres. Il 
pourrait aussi s’agir d’un phénomène de maturation du peuplement qui évoluerait vers un 
équilibre après une perturbation (p. e. un épisode de forte mortalité des arbres induite par un 
évènement climatique ou anthropique). Des arguments tendent cependant à invalider ces deux 
hypothèses. D’une part, la croissance moyenne des arbres a eu tendance à diminuer durant la 
période, suggérant qu’une éventuelle fertilisation n’est pas le moteur de la tendance observée à 
l’échelle du peuplement. D’autre part, aucune trace de perturbation majeure, naturelle (cyclone, 
glissement de terrain) ou anthropique n’a été mise en évidence dans les documents officiels des 
services forestiers ou par l'observation de terrain. Dans le but de tester si la dynamique observée 
pouvait être associée à des processus de maturation du peuplement, nous avons adapté les 
équations des modèles de croissance et mortalité développés dans les chapitres précédents dans 
un simulateur de dynamique forestière (SELVA). 
Par ailleurs, les simulations sont des outils intéressants pour évaluer les modèles. Nous avons 
donc simulé la dynamique du peuplement pour tester l’aptitude des modèles développés 
précédemment à reproduire la dynamique observée. Nous avons aussi testé l’effet de l’intégration 
ou non de la variabilité individuelle de la croissance et de la mortalité attribuée aux facteurs 
latents (c.-à-d. traduit par l’effet aléatoire individuel du modèle de croissance). 
 
Certains résultats obtenus à partir de ce travail de simulation (Le Bec et al. in prep for Journal of 
Tropical Ecology) seront utilisés pour appuyer une communication orale dans un colloque 
international qui sera assurée par Cheryl Nath (chercheuse à l’Institut Français de Pondichéry). 
Le Bec, J.Cornu, G., Courbaud, B., Le Moguédec G., Pélissier R., Simulations highlight the 
role of disturbance history and individual variability in shaping the transient dynamics of a 
tropical forest. in prep for Journal of Tropical Ecology. 
 






4.2. Résultats principaux et discussion 
Les modèles de croissance et de mortalité développés dans les parties précédentes ont été 
directement implémentés dans le simulateur SELVA. Ainsi, dans le simulateur, la croissance 
d’un arbre est déterminée, d’une part par des facteurs observés (espèce, taille de l’arbre, surface 
terrière locale, pente et exposition) et d’autre part par des facteurs latents (dont l’effet est 
représenté par l’effet aléatoire individuel du modèle de croissance (Le Bec et al., accepted in 
PLoS One). La mortalité d’un arbre est déterminée par un risque de mortalité annuel de base 
multiplié par l'exponentielle d'une fonction de la surface terrière locale, de la taille de l’arbre, de 
la croissance prédite par les covariables du modèle de croissance et de l'effet individuel du 
modèle de croissance. Le recrutement a aussi été modélisé mais il s’agissait du processus le 
moins bien documenté à Uppangala. Nous avons donc décidé de représenter le recrutement par 
un modèle simple à l’échelle de la communauté. Ce modèle ne prend en compte que la surface 
terrière locale qui est apparue comme un facteur limitant le recrutement. L’ensemble des détails 
concernant la méthode originale utilisée et les hypothèses simplificatrices qui ont été posées sont 
présentées dans l’article associé à ce chapitre (Le Bec et al. in prep for Journal of Tropical 
Ecology). 
Dans les modèles de croissance et de mortalité, le fait que l'effet individuel ait été centré (par 
définition), c.-à-d. de moyenne nulle à l’échelle de chaque population, a permis par la suite de 
pouvoir décider de le prendre en compte ou non dans les simulations, sans pour autant perturber 
le reste du modèle. Notons aussi que l’effet date du modèle de croissance (cf. discussion sur le 
lien avec les variables climatiques en supplément S1 de Le Bec et al. accepted in PLoS One) a 
permis de ne pas introduire de biais dans l’estimation des paramètres lors de l’ajustement du 
modèle en évitant la confusion entre la tendance climatique observée - notamment sur la 
température atmosphérique (Figure 1.17 B) - et les effets fixes du modèle. Toutefois, en raison de 
la courte fenêtre d’observation de l’influence du climat à Uppangala (Vicente-Serrano et al. 
2010) et de l’incertitude concernant les prédictions climatiques (IPCC 2013), nous avons décidé 
de ne pas inclure d’effet climatique dans les simulations (ce qui n’a pas eu non plus d’influence 
Nath C., Ayyapan N., Bader J.L., Le Bec J., Vega C., Pélissier R. Interactions between climate 
and ecological processes to explain why Uppangala wet evergreen forest (Western Ghats, India) 
is a carbon sink. Center for Tropical Forest Science Network (CTFSNET)."Dynamics of Global 
Forests under a Changing Climate".15-19 December 2014. San Francisco, USA 





sur les autres paramètres car l’effet date était lui aussi centré). 
Cette démarche nous a permis dans un premier temps de valider l’intérêt des modèles développés. 
Des simulations, conduites depuis la date d’initialisation du peuplement simulé (correspondant 
aux observations faites en 1994) jusqu’à la dernière observation disponible dans le jeu de 
données (2011), ont permis de comparer des variables de peuplement simulées avec celles 
observées (présentée en section 1.4.2). La Figure 4.1 montre que les valeurs simulées sont 
cohérentes avec les valeurs observées, ce qui confirme la validité des modèles que nous avons 
développés. Ce résultat montre aussi qu’il est possible de reproduire à court terme la dynamique 
de certaines caractéristiques de peuplement observées à Uppangala sans considérer l’effet du 
climat. Cela ne veut pas dire que le climat n’a aucune influence (il semble notamment en avoir 
une sur la croissance, discutée en annexe de Le Bec et al. accepted in PLoS One), mais cela 
montre que ses effets ne sont pas prépondérants par rapport aux autres processus ayant une 
influence sur la dynamique, au moins à l’échelle des 20 ans d’observation. 
Des simulations conduites sur le long terme ont permis de mettre en évidence deux résultats 
intéressants. Premièrement, étant données les hypothèses posées par l'intermédiaire des modèles, 
 
Figure 4.1 : Comparaison des valeurs simulées (les pointillés représentent la moyenne et les enveloppes 
représentent les intervalles de prédiction à 95%) avec les valeurs observées de quatre variables de 
peuplement (en rouge). 
 





la dynamique simulée présente dans un premier temps une phase de dynamique de stabilisation et 
dans un second temps, une dynamique stable (Figure 4.2). La phase de stabilisation est 
caractérisée par une augmentation temporaire de la surface terrière jusqu'à un pic dont la valeur 
de 60m².ha
-1
 parait un peu élevée par rapport à ce qui a été rapporté dans d'autres forêts tropicales 
tout en restant réaliste (von Maltitz et al. 2003, rapportent une surface terrière de 60m².ha
-1
 dans 
une forêt tropicale Sud-Africaine). La surface terrière simulée se stabilise aux alentours de 
53m².ha
-1
après cette phase transitoire. Il s'agit encore une fois d'une valeur forte mais pas 
irréaliste. Bratawinata (2010) rapporte par exemple une surface terrière de 54m².ha
-1
 dans une 
forêt de Dipterocarpaceae soumise à des perturbations en Indonésie. Ces valeurs et autres 
attributs décrivant le peuplement restent cependant des projections faites sous l'hypothèse que, 
dans un état qui n'est plus celui utilisé pour l'ajustement des modèles, les mécanismes en jeu sont 
les mêmes. Les prédictions faites, notamment sur le long terme restent donc associées à de fortes 
incertitudes. Ce type de simulation apparaît tout de même comme un outil puissant pour explorer 
des questions écologiques. Ces simulations ont par exemple mis en évidence que les hypothèses 
avancées sur le recrutement étaient trop simplistes et conduisaient à l'exclusion temporaire des 
espèces les plus rares. 
Deuxièmement, nous avons mis en évidence que les dynamiques simulées avec ou sans effet 
individuel (c.-à-d. variabilité non expliquée par la compétition locale, la taille des arbres, la pente 
 
Figure 4.2 : Dynamique simulée de surface terrière (50 simulations représentées par les enveloppe de 
prédiction à 95%) sur 1000 ans avec prise en compte des effets individuels sur la croissance et la 
mortalité (ligne pleine, enveloppe gris clair) ou sans les considérer (lignes pointillées et enveloppe gris 
foncé). Les trois lignes de chaque scénario représentent la surface terrière moyenne et un intervalle de 
confiance à 95%. Extrait de Le Bec et al. (in prep for Journal of Ecology). 
 





ou l’exposition) ont montré des phases de stabilisation significativement différentes (Figure 4.2). 
Quand les effets individuels sont inclus dans les modèles de croissance et de mortalité, la 
dynamique se stabilise plus de deux fois plus vite que lorsque ces effets ne sont pas pris en 
compte. Les équilibres atteints après ces phases de stabilisation sont en revanche similaires. Ce 
résultat montre donc que les variations interindividuelles en termes de croissance et de mortalité, 
même si elles ne sont pas expliquées par des facteurs observés, sont une composante très 
importante de la dynamique d’un peuplement. L’omission de ces effets peut par exemple 
conduire à de larges erreurs de prédiction de la biomasse à travers les simulations. 
Enfin, dans le but d'évaluer si la dynamique observée à Uppangala et la dynamique simulée 
(phase de stabilisation et phase d’équilibre) pouvaient être le résultat de perturbations, nous avons 
simulé à partir de l’état d’équilibre prédit plusieurs scenarii de perturbation (variable en intensité 
et par rapport aux arbres concernés). Les modèles incluant des effets individuels non expliqués 
apparaissant plus réalistes, cette partie de l’étude explore l’influence de perturbations grâce aux 
modèles incluant les effets individuels. Les six scenarii de perturbations testés ont entrainé des 
phases de stabilisation montrant des caractéristiques différentes, notamment en termes de temps 
de retour à l’équilibre et de pic de surface terrière (Figure 4.3) mais aussi en termes de pic de 
recrutement et de taux d’accroissement de la surface terrière, une fois que le peuplement simulé a 
atteint une surface terrière similaire à celle observée en 1994 (Le Bec et al. in prep for Journal of 
Tropical Ecology). Le scenario ayant conduit aux caractéristiques simulées les plus proches de ce 
qui a été observé entre 1994 et 2011 correspondrait à un évènement important de mortalité qui 
aurait concerné la moitié des arbres du peuplement (scénario S1, Figure 4.3). Il s’agit d’une 
 
Figure 4.3 : Surface terrière simulée jusqu'à l'équilibre et après 6 scenarii de perturbation depuis l'état 
d'équilibre prédit (détails concernant les scenarii dans Le Bec et al., in prep for Journal of Ecology). 
 





estimation qui est incertaine mais tout de même réaliste puisque certains auteurs ont rapporté de 
tels évènements de mortalité accidentelle en forêt tropicale, notamment en réponse à de fortes 
sécheresses au Sri Lanka et à Bornéo (Werner 1988, Walsh 1996). Les simulations ont de plus 
permis d’estimer que si un tel scénario était responsable de la dynamique actuellement observée à 
Uppangala, il aurait eu lieu aux alentours des années 1900. Nous avons donc montré que des 
perturbations naturelles dans ce type de forêt sont susceptibles d’avoir des effets importants sur le 
long terme, soulignant ainsi la nécessité de ne pas négliger leur existence dans les études 
concernant d’autres aspects de la dynamique telle que l’influence du climat. Les séries 
climatiques disponibles (à partir de 1905), (Figure 1.17) n’ont néanmoins pas permis de mettre en 










5) Discussion générale 
 
L’objectif initial de ce travail de thèse était de mieux comprendre la dynamique du peuplement 
forestier d’Uppangala sur la base des données de suivi annuel de la croissance des arbres sur une 
période de plus de 20 ans. La dynamique d’une forêt résulte de trois processus démographiques : 
la croissance, la mortalité et le recrutement des arbres dont la variabilité peut être influencée par 
des phénomènes déterministes généralement progressifs et prédictibles (p. e. compétition, stade 
ontogénique) et des phénomènes plus ponctuels et moins prédictibles (p. e. chutes de branches 
provenant d’individus dominants, herbivorie, attaques de pathogènes). Une question centrale était 
de savoir en quoi les nombreuses espèces présentes sur le dispositif forestier d'Uppangala 
montraient des différences de stratégies écologiques susceptibles de favoriser leur coexistence. 
Les travaux présentés ici concernent principalement les processus de croissance et la mortalité 
dont la variabilité a été analysée afin de caractériser la diversité des stratégies écologiques. 
Certains résultats issus de développements méthodologiques, largement inspirés d’autres champs 
disciplinaires tels que l’écologie animale ou le domaine biomédical, ont permis de structurer 
plusieurs niveaux de la variabilité des processus démographiques et ainsi de préciser le rôle des 
variations interindividuelles de croissance et de la croissance inhérente à chaque espèce pour 
définir leurs stratégies écologiques. Ces résultats ont permis de mieux prédire le risque de 
mortalité individuel des arbres et de simuler la dynamique du peuplement d’Uppangala sur le 
long terme de manière plus réaliste que ce qui avait été réalisé jusqu’à présent en FTH. 
5.1. Niveaux et sources de variabilité des processus démographiques 
La Figure 5.1illustre les différents niveaux de variabilité de la croissance que nous avons 
structurés par un modèle (chapitre 2, Le Bec et al. accepted in PLoS One). Les différences 
interindividuelles mises en évidence sur la croissance des arbres sont en partie le résultat de 
l’hétérogénéité des conditions de croissance (Le Bec et al. accepted in PLoS One). Nous en avons 
expliqué une partie par la compétition, la taille des arbres et la topographie (Figure 5.1). De plus, 
il est vraisemblable qu’une autre part de cette variabilité soit le résultat de l’hétérogénéité de 
facteurs biotiques et abiotiques additionnels qui ne sont pas observés (p. e. propriétés du sol, cf. 
discussion en annexe S1 de Le Bec et al. accepted in PLoS One). Clark (2010) suggère d’ailleurs 
que ces facteurs latents constituent de nombreux axes impliqués dans la différenciation des niches 
écologiques des espèces d’arbres. Il est aussi probable qu’une part de la variabilité 
interindividuelle observée sur la croissance traduise des différences d’histoire de vie des arbres. 
Un arbre qui se serait par exemple trouvé dans des conditions défavorables (p. e. dominé dans le 
sous-bois) pendant de nombreuses années, pourrait ne pas avoir la capacité de réagir à une 
amélioration des conditions du milieu (p. e. ouverture de la canopée). La fenêtre courte 






mais il a par exemple été montré que des conditions de croissance difficiles et prolongées 
pouvaient entrainer l’apparition de structures anatomiques et architecturales particulières qui ne 
sont pas observées chez des individus qui n’auraient pas eu ce type d’histoire de vie (Nicolini et 
al. 2003). Enfin, il a été montré que les populations d’arbres sont en général caractérisées par une 
forte hétérogénéité génétique (Petit and Hampe 2006) qui est aussi vraisemblablement source de 
variabilité interindividuelle dans la croissance (Moran 1992). En effet, dans des conditions 
environnementales égales (c.-à-d. suivant tous les axes de niche de l’espèce), tous les génotypes 
d’une population ne sont vraisemblablement pas égaux en termes d’acquisition des ressources (c.-
à-d. en termes de croissance). Il s’agit d’ailleurs du principe de base utilisé par les sylviculteurs 
qui sélectionnent des génotypes performants pour dynamiser leurs récoltes. 
Le lien fort entre la croissance et le risque de mortalité à l’échelle de l’individu, mis en évidence 
dans le chapitre 3 (Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology, in prep for The American 
 
Figure 5.1 : Représentation schématique des différents niveaux de variabilité structurés par le modèle de 
croissance. Deux espèces sont représentées (rouge et verte). Chaque petite trajectoire représente une 
fenêtre d’observations pour un individu (p. ex. croissance diamétrique mesurée sur 20 ans). Les lignes 
pointillées larges représentent la variabilité expliquée par la compétition observée. La différence entre 
ces deux lignes peut donc être interprétée comme de la variabilité interspécifique (prenant à la fois en 
compte la différence de croissance inhérente à chaque espèce et la différence de réponse à la 
compétition). L’effet individuel représente la déviation moyenne d’une trajectoire individuelle par 
rapport à la réponse de l’espèce. L’effet temporel représente les fluctuations de croissance synchrones 








Naturalist), suggère que les quatre sources de variabilité interindividuelle de la croissance citées 
dans le paragraphe précédent sont aussi impliquées dans la variabilité du risque de mortalité entre 
individus. De même, certaines études suggèrent que les variations interindividuelles de croissance 
sont associées à des variations de la fécondité des individus (Zuidema et al. 2009, Clark 2010) 
que nous n’avons pas pu étudier ici par manque de données. La Figure 5.2 présente les relations 
qui ont été mises en évidence entre la croissance et la mortalité (Le Bec et al. in prep for Journal 
of Ecology) à l’échelle de l’individu. 
5.2. Variabilité démographique et notion de niche écologique 
Un résultat important de ce travail de thèse est la caractérisation du lien entre la croissance et la 
mortalité via un effet des différences interindividuelles de croissance. Les deux approches de 
modélisation mises en œuvre (Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology, in prep for The 
American Naturalist) ont donné des résultats concordants : la performance relative des individus 
en termes de croissance se traduit par une mortalité plus forte des individus les moins 
performants. 
Pour certaines espèces, cette hétérogénéité du risque de mortalité a même conduit à des processus 
marqués de sélection ontogénique des individus les plus performants à une échelle temporelle 
relativement courte (à l'échelle de l'ontogénie de l'espèce). Cette dérive de la composition de 
certaines populations reflète la sélection d'individus se développant dans des conditions plus 
favorables. Leurs meilleures croissance et survie traduisent la capacité de réponse plastique de 
l'espèce à l’hétérogénéité de l'environnement (Valladares et al. 2006). On s'attend d'ailleurs à ce 
 
Figure 5.2 : Relations entre  processus démographiques et  variables explicatives à l’échelle de 
l’individu. Les relations mises en évidence dans cette étude sont en rouge, les relations attendues d’après 
la littérature sont en noir. Les relations en lignes pleines représentent les effets directs des variables, les 








que de nombreuses dimensions de l'environnement (réserve utile et porosité du sol, richesse en 
nitrate, phosphore et autres nutriments, présence du bon cortège mycorhizien, etc.) aient une 
influence sur la croissance et donc sur la mortalité des arbres. Selon Clark (2010), ces variations 
interindividuelles, non expliquées par les quelques facteurs que l'on sait mesurer, et rendant 
parfois des espèces similaires en moyenne, traduisent la différenciation multidimensionnelle des 
niches de ces espèces, permettant leur coexistence. 
Il est de plus probable qu'une part de la dérive des populations, provoquée par la sélection des 
individus les plus performants, soit aussi le résultat de la forte capacité de microévolution des 
populations d’arbres fréquemment documentée (Hubbell 2006, Petit and Hampe 2006, Clark 
2010). En effet, une part de l'hétérogénéité du risque de mortalité impliquée dans cette dérive est 
vraisemblablement le résultat de différences interindividuelles d'origines génétiques (Petit and 
Hampe 2006). Dans des conditions données, certains génotypes auraient ainsi un avantage 
sélectif. Il est probable que ce phénomène de sélection soit d'ailleurs bien plus important que ce 
qui n'est apparu dans nos analyses, notamment avant que les arbres aient atteint le diamètre 
minimum de l'inventaire, soit un dbh de 10 cm. En effet, la mortalité des plantules est 
généralement extrêmement élevée (Petit and Hampe 2006), ce qui reflète une forte pression de 
sélection sur les juvéniles  (Kobe 1999). Ces mécanismes font que les individus qui survivent 
sont adaptés aux conditions de vie qu'ils expérimentent. Cela n'empêche cependant pas le 
changement de ces conditions (p. e. fermeture de la canopée ou enlianement) et peut alors 
conduire à la mort de l'individu s'il n'est pas assez plastique. 
Vellend (2006) a cependant montré par une approche théorique qu'en fonction des cas de figures, 
le processus de sélection précédemment décrit pouvait entrainer des phénomènes de 
convergences fonctionnelles des espèces (c.-à-d. équivalence des espèces). Ce phénomène ne 
semble néanmoins pas réaliste en forêt tropicale ou la diversité fonctionnelle est forte. De plus 
cette convergence phénotypique, et donc génétique selon Vellend (2006), est en contradiction 
avec la forte variabilité génétique généralement observée au sein des populations d'arbres. Il 
existe donc vraisemblablement des mécanismes qui permettent le maintien de cette diversité 
génétique. Clark et al. (2010) suggèrent l’existence d’un compromis entre performance du 
génotype en termes d'acquisition des ressources (c.-à-d. en termes de croissance) et fécondité. 
Ainsi, une faible performance en termes de croissance et de survie serait compensée par une plus 
forte fécondité. Cependant, il semblerait que cette hypothèse ne soit pas réaliste car la fécondité 
est un trait qui semble covarier positivement avec la croissance (Zuidema et al. 2009, Clark et al. 
2010), ce qui permettrait d'ailleurs aux individus à forte croissance de contribuer de manière 
disproportionnée à la croissance de la population (résultat de simulation, Zuidema et al. 2009). 
Ce mécanisme peut conduire à une convergence fonctionnelle au sein de la population dans le cas 
où un seul génotype est systématiquement plus performant dans toutes les conditions rencontrées 
(c.-à-d. selon tous les axes de niche). Si, au contraire, les facteurs génétiques qui font qu'un 
génotype est relativement plus performant dans certaines conditions le défavorisent dans d’autres 






maintenue. Même dans le cas où les conditions de niche sont homogènes localement (favorisant 
donc le génotype le plus adapté à ces conditions), il est fort probable qu'une forte diversité 
génétique soit tout de même maintenue en raison de la dispersion sur de longues distances de 
pollen pouvant provenir de génotypes adaptés à des conditions différentes. 
A l'instar des compromis mis en évidence au niveau interspécifique comme mécanismes de 
coexistence des différentes espèces, il semblerait que des compromis à l'échelle individuelle 
permettent la coexistence de différents génotypes au sein d'une population. La coexistence d'un 
grand nombre de génotypes serait donc d'autant plus favorisée que des compromis existent 
suivant de nombreux axes (c.-à-d. des compromis multidimensionnels).  Cette vision de la nature 
des variations démographiques interindividuelles revient en fait à considérer que chaque individu 
(ou génotype) a sa propre niche. Il s'agit d'ailleurs d'un mécanisme qui a déjà été proposé pour les 
animaux, notamment par Bolnick et al. (2003) en ce qui concerne les régimes alimentaires 
variables entre individus au sein de certaines espèces animales. Bolnick et al. (2003) suggèrent 
que de telles différences entre individus traduisent à la fois des différences de niches réalisées (la 
plasticité comportementale de certaines espèces permet à certains individus de s'adapter aux 
ressources disponibles) mais aussi de niches fondamentales entre individus (certains individus 
peuvent être spécialisés en raison de facteurs génétiques). Ces auteurs soulignent néanmoins la 
rareté des études qui considèrent ce phénomène, en particulier chez les plantes. La notion de 
niche individuelle reste donc un concept peu développé en écologie, mais apparaît pourtant dans 
notre étude comme un cadre potentiellement intéressant pour interpréter l'importance des 
différences démographiques entre individus. 
La notion de niche écologique individuelle soulève de nombreuses questions. Notamment, est ce 
que la largeur de niche d'une espèce résulte de la spécialisation génétique des individus ou de leur 
plasticité? Plusieurs cas de figures peuvent d'ailleurs donner la même largeur de niche spécifique. 
La Figure 5.3 présente deux exemples théoriques où la spécialisation individuelle est soit faible 
soit forte mais où la niche spécifique présente la même largeur et la même valeur moyenne. Dans 
ce type de situation, l’utilisation d’indices comme la largeur de niche individuelle (WIC) et la 
variation interindividuelle de niche (BIC) peut permettre de mettre en évidence des différences de 







5.3. Variabilité démographique et stratégies écologiques des espèces 
Au cours de cette thèse, nous avons montré l'existence de fortes différences entre espèces en 
termes de variabilité interindividuelle de la croissance (Le Bec et al. accepted in PLoS One) et de 
risque de mortalité (Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology) à Uppangala. Nous avons en 
partie attribué cette variabilité à des facteurs mesurés de l'environnement et en partie à des 
facteurs latents sans pouvoir distinguer les facteurs environnementaux ou génétiques. Il est donc 
difficile de discuter directement la part de spécialisation génétique et la part de plasticité des 
individus comme composantes de la variabilité intraspécifique totale de chaque espèce. A cela 
s'ajoute une part d'aléa pouvant interagir avec les deux composantes précédentes. Nous avons 
cependant montré que la part expliquée par les facteurs observés et latents était variable entre les 
espèces à Uppangala. Cela montre que la plasticité démographique des individus en réponse aux 
facteurs environnementaux mesurés est variable entre espèces (p. e. la sensibilité à la 
compétition). Cela suggère de plus que la part de variabilité génétique est elle aussi susceptible 
d'être variable d'une espèce à l'autre. 
Un autre résultat important de ce travail a été de montrer que le degré de tolérance à l’ombre des 
espèces n’est pas déterminé par leur croissance inhérente, contrairement à ce qui est 
généralement postulé. La confusion entre l’aspect quantitatif et l’aspect qualitatif des variations 
 
Figure 5.3 : Représentation 
schématique de la niche spécifique 
(courbes rouges) et de la niche des 
individus (courbes vertes). TWN 
représente la largeur de niche totale de 
l'espèce, WIC représente la largeur de 
niche individuelle et BIC représente la 
variation interindividuelle de niche. La 
situation A présente une espèce pour 
laquelle la diversité des niches 
individuelles est faible mais la 
plasticité individuelle est forte. La 
situation B présente une espèce pour 
laquelle la plasticité individuelle est 
plus faible mais les différences entre 
individus plus fortes. Figure adaptée 






de croissance a donc vraisemblablement conduit à de mauvaises interprétations des stratégies de 
croissance des espèces. Ces deux aspects caractérisant la variabilité du processus de croissance 
sont la conséquence d’un ensemble de valeurs de traits fonctionnels qui, incontestablement, 
diffèrent en moyenne entre espèces, favorisant l’hypothèse des niches écologiques des espèces. Il 
semble donc clair que, même si la variabilité intraspécifique des traits fonctionnels ou des 
processus démographiques qui en résulte peut être forte (Clark et al. 2011, Violle et al. 2012), il 
existe des fortes différences entre espèces. Clark et al. (2007, 2011) considèrent d’ailleurs que la 
variabilité intraspécifique des processus démographiques est le résultat de différences de niches 
entre espèces selon un grand nombre de dimensions, rendant presque impossible d’expliquer ces 
différences. Ce constat est donc en désaccord avec la théorie neutre de Hubbell (2001) qui 
considère les espèces comme équivalentes. 
La notion de diversité spécifique caractérisant les FTH est bien entendue fondée sur la diversité 
des espèces rencontrées. Néanmoins on peut se poser la question de la pertinence du groupement 
des individus en espèces pour expliquer la diversité observée. Violle et al. (2012) suggèrent 
d'ailleurs que les théories en écologies des communautés devraient être fondées sur l'échelle 
individuelle correspondant à l'échelle des processus. Il semble que la dynamique d’une 
population résulte de compromis entre des performances le long de multiples axes de niches au 
niveau des individus (des génotypes). De manière générale, on peut aussi considérer que la 
dynamique de la communauté résulte de ces mêmes compromis de performance. Clark (2010) 
souligne d'ailleurs qu'il est peu probable qu'un individu reconnaisse l'identité de ses compétiteurs. 
Dans ce cas, la notion d’espèce peut alors être simplement considérée comme une caractéristique 
génétique parmi d’autres, contraignant les possibilités de recombinaisons de génotypes. Le 
principe de limitation de similarité (p. e. Parmentier et al. 2014) poussant les espèces à se 
spécialiser, peut alors être vu comme une propriété émergente de ce type de contrainte, résultant 
de la compétition entre individus d’espèces, chacune caractérisée par une gamme de génotypes 
suffisamment proches pour être inter-fertiles. 
Cette conception de la place de l’individu dans la communauté ne remet pas en question la 
théorie des niches écologiques, au contraire, elle la développe à une échelle qui n’est pas celle 
habituellement considérée. De manière synthétique, la niche individuelle peut être considérée 
comme une réalisation de la niche spécifique qui est donc associée à une certaine variabilité. Il 
serait intéressant de tester l'influence de ce degré de variabilité comme mécanisme permettant la 
coexistence de nombreuses espèces, notamment en ce qui concerne le maintien des espèces rares 
dans une communauté. Enfin, la variabilité des niches individuelles est ce qui confère le caractère 
adaptatif des espèces face à des changements de leur environnement (c.-à-d. modification locale 
de facteurs environnementaux ou migration vers un autre site). Dans le contexte actuel de 
changements rapides du climat, il serait donc intéressant d'évaluer cette capacité d'adaptation sur 






5.4. Dynamique du peuplement forestier d’Uppangala 
Les travaux de modélisation précédemment discutés d'un point de vue théorique nous ont permis 
de simuler la dynamique de manière plus réaliste que ce qui n'est habituellement fait en FTH. En 
effet, la majorité des approches de modélisation individus-centrées en FTH sont restées 
concentrées sur la variabilité des processus démographiques expliquée par un nombre limité de 
covariables (p. e. Huth and Ditzer 2000). Quelques études ont pris en compte des variations 
interindividuelles non expliquées, notamment en termes de croissance, mais systématiquement 
avec une structuration de la variabilité moins fine que ce que nous proposons (en groupant par 
exemple les espèces, p. e. Gourlet-Fleury 1997). De plus, l'approche de modélisation en deux 
étapes de la mortalité utilisée pour calibrer le sous modèle de mortalité du simulateur, n'a à notre 
connaissance, jamais été mise en œuvre dans ce contexte. Une originalité supplémentaire de notre 
approche est d'avoir utilisé un effet aléatoire date lors de l'ajustement du modèle de croissance 
(Le Bec et al. accepted in PLoS One). Cet effet date, même s'il n'a pas été pris en compte dans les 
simulations (Le Bec et al. in prep for Journal of Tropical Ecology), nous a permis d'éviter toute 
confusion entre d'éventuels effets d'une tendance climatique (discutés en annexe S2 de Le Bec et 
al. accepted in PLoS One) et la tendance observée à la hausse de la surface terrière du 
peuplement (c.-à-d. hausse de la compétition moyenne). Ainsi, des simulations conduites sur le 
court terme ont permis de reproduire l'évolution de certaines caractéristiques dendrométriques du 
peuplement au cours de la période 1994 - 2011. Cette cohérence entre les prédictions des modèles 
et les observations tend donc à valider la pertinence des modèles utilisés (Le Bec et al. in prep for 
Journal of Tropical Ecology). Les simulations de dynamiques sur le long terme ont quant à elles 
souligné l'influence de la prise en compte des effets individuels sur la croissance et la mortalité 
(Le Bec et al. in prep for Journal of Tropical Ecology). En effet, il semble que ces variations 
interindividuelles contribuent à stabiliser la dynamique beaucoup plus rapidement en cas de 
perturbation. Enfin, cette étude a permis d'apporter des éléments soutenant l'hypothèse présumant 
que, malgré une tendance nette de certaines variables climatiques (notamment la température 
atmosphérique), et l'influence de ces variables sur la croissance des arbres, la dynamique 
observée pourrait être le résultat d'une perturbation majeure du peuplement environ un siècle plus 
tôt. 
La majorité des résultats mis en évidence au cours de ce travail de thèse ont ainsi permis de 
mieux comprendre la dynamique de certaines populations (Le Bec et al. in prep for The 
American Naturalist) et plus généralement de la communauté (Le Bec et al. in prep for Journal of 
Tropical Ecology, in prep for Journal of Ecology, accepted in PLoS One) à Uppangala. Certains 
de ces résultats (notamment en ce qui concerne les méthodologies) ont néanmoins une portée plus 
large et pourraient être utilisés pour mieux comprendre la dynamique d'autres forêts hétérogènes 
(tropicales ou tempérées). Ces travaux ont finalement aussi soulevé l'existence de limitations 






5.5. Limites et perspectives de l'approche 
D'un point de vue technique, nous avons mis en évidence l'intérêt d'une approche conjointe de 
modélisation de la croissance et de la mortalité des arbres, sans néanmoins pouvoir l'étendre à 
toutes les espèces de la communauté en raison de limitations des librairies statistiques utilisées 
(notamment la librairie JM, Rizopoulos 2010). De même, l'approche conjointe ne nous a pas 
permis de prendre en compte à la fois des effets individuels et des effets temporels dans le 
modèle de croissance alors que nous avions précédemment mis en évidence l'importance de tels 
effets temporels. En se basant sur nos résultats de modélisation séparée de la croissance et de la 
mortalité à l'échelle de la communauté ou de modélisation conjointe à l'échelle de quelques 
populations, il serait intéressant de pouvoir modéliser conjointement ces deux processus à 
l'échelle de la communauté (c.-à-d. avec des effets aléatoires espèces), en intégrant un effet 
temporel propre à chaque espèce (c.-à-d. un effet aléatoire croisé), tout en utilisant la 
décomposition de la croissance modélisée (comme mise en évidence dans Le Bec et al. in prep 
for Journal of Ecology) comme variable explicative du modèle de survie. Il serait aussi 
intéressant d'intégrer une variante du modèle de Cox pour prendre en compte plusieurs types de 
mortalité (c.-à-d. un "modèle à risques compétitifs") afin de retranscrire plus fidèlement les 
mortalités "sur pied" et "accidentelles", moins reliées à la croissance de l'individu (Le Bec et al. 
in prep for Journal of Ecology). L'utilisation d'un tel modèle conjoint permettrait de réduire les 
biais d'estimation des paramètres utilisés dans les simulations et conduirait ainsi à des études plus 
réalistes concernant notamment la sénescence ou l'espérance de vie des arbres en FTH qui restent 
actuellement des questions de recherche manquant de méthodologies fiables, et qui, à la lumière 
de nos interprétations (Le Bec et al. in prep for The American Naturalist), ont vraisemblablement 
fournis des résultats biaisés jusqu'à présent. 
Afin de mieux représenter la dynamique d'Uppangala il serait aussi pertinent de modéliser de 
manière plus réaliste la variabilité du recrutement. Nous avons en effet mis en évidence qu'un 
nombre important d'espèces rares se retrouvaient exclues de la communauté dans les simulations 
(Le Bec et al. in prep for Journal of Tropical Ecology). Ce constat montre que les hypothèses que 
nous avons faites (notamment un recrutement proportionnel à la densité d'adultes conspécifiques 
et l'absence d'immigration depuis une métacommunauté) ne sont pas suffisamment réalistes et 
demandent à être approfondies. Il a notamment été montré que la variabilité de la régénération 
pouvait en partie être expliquée par certains traits fonctionnels des espèces (Laurans et al. 2012). 
Bien qu’il soit impossible d'évaluer directement plusieurs niveaux de variabilité de ce processus 
démographique (la notion de variabilité interindividuelle est notamment inadaptée), il serait en 
revanche possible d'évaluer la fécondité aux différents niveaux de variabilité décrits en Figure 
5.1. Ainsi, afin de tester des hypothèses émises dans la section précédente et afin de mieux 
représenter la dynamique d'Uppangala, il serait pertinent d'évaluer la variabilité interindividuelle 
de ce dernier processus démographique (comme ce qui est par exemple proposé par Zuidema et 






en ce qui concerne l'étude directe de la coexistence des espèces à travers les simulations sur le 
long terme. Cet aspect nécessiterait une grande quantité de données pour compléter des travaux 
qui avaient été initiés peu après l'installation du dispositif. 
Une conclusion émergente du modèle conceptuel de niche individuelle, présenté dans la section 
précédente, est que l’hétérogénéité génétique au sein des populations pourrait avoir une influence 
forte sur la définition des niches des espèces et donc sur leur coexistence. Ainsi, dans un premier 
temps, il serait nécessaire d’effectuer une revue approfondie des travaux de génétique des 
populations d’arbres en forêts tropicales afin d’évaluer la pertinence du modèle de niche 
individuelle pour expliquer les dynamiques observées. En effet, une littérature extensive est 
disponible sur ce sujet (p. e. la revue de Alvarez-Buylla et al. 1996). Dans un second temps, il 
serait intéressant de caractériser le degré d’hétérogénéité génétique au sein des populations 
observées à Uppangala pour comprendre les stratégies de coexistence de ces espèces. Un aspect 
essentiel de ce type de travail serait notamment d’identifier les mécanismes permettant aux 
espèces rares de se maintenir dans la communauté et ainsi évaluer l’importance des processus 
écologiques (liés notamment à l'action de pathogènes, Freckleton and Lewis 2006) et des 
processus évolutifs (liés à la structure génétique de ces populations, Gitzendanner and Soltis 
2000). Il serait par exemple intéressant de savoir si ces espèces sont rares car très spécialisées 
pour des conditions de milieu, rares elles aussi, et si cette spécialisation est plutôt le résultat 
d’une faible hétérogénéité génétique ou d’une faible plasticité des individus. Une telle étude 
nécessiterait un échantillonnage à une échelle plus large que les parcelles du dispositif pour 
mieux apprécier l’hétérogénéité génétique (potentiellement fortement réduite à l’échelle locale) 
des espèces constituant les populations observées à Uppangala. 
Enfin, nous avons mis en évidence que le climat avait une influence sur la croissance des arbres 
en interprétant l'effet aléatoire date du modèle de croissance. Dans le contexte actuel, il serait 
intéressant d'approfondir cet aspect de notre étude. En effet, si nous avons pu montrer que la 
dynamique actuelle pouvait être simulée de manière relativement réaliste sans prendre en compte 
d'effet climatique, il est tout de même vraisemblable que le climat ait une influence forte sur cette 
dynamique (via des perturbations et des différences plus subtiles sur les tendances observées) et 
que cet effet s'accentue dans les années à venir. Des analyses de la variabilité des conditions 
édaphiques sur le dispositif pourraient alors être d'une aide précieuse car il s'agit 
vraisemblablement de facteurs qui interagissent avec les facteurs climatiques pour expliquer la 









Certains aspects de cette thèse ont été largement inspirés de travaux réalisés dans d'autres 
disciplines. Il existe bien souvent des similitudes fortes entre des questions de recherche dont le 
sujet d'étude est pourtant très différent. L'étude du SIDA et de la survie des arbres semblent par 
exemple à première vue totalement déconnectées mais dans les deux cas il s'agit bien de prédire 
un évènement à partir de l'observation répétée d'un marqueur. Des méthodes développées pour 
l'étude de maladies humaines nous ont ainsi permis de mieux comprendre le lien entre la 
croissance et la mortalité des arbres. Il est d'ailleurs aussi ressorti de ces analyses que les 
différences entre individus jouaient un rôle important dans les dynamiques observées. Ce  
résultat, qui commence tout juste à être rediscuté en écologie végétale, constitue pourtant un sujet 
d’étude central en écologie animale depuis longtemps. Des travaux menés en écologie animale 
nous ont ainsi aidé à comprendre la place des variations interindividuelles dans la dynamique de 
certaines populations d'arbres et de la communauté d'Uppangala. 
Les différents travaux réalisés au cours de cette thèse illustrent donc bien l’importance de  ne pas 
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Characterizing tropical tree species growth strategies: learning 












 IRD, UMR AMAP, 34398 Montpellier cedex 05, France 
2 
AgroParisTech, 75005 Paris, France
 
3 
IRSTEA, UR EM, 38402 Saint-Martin-d’Hères cedex, France 
4 
INRA, UMR AMAP, 34398 Montpellier cedex 05, France
 
5 
Institut Français de Pondichéry, Puducherry, 605001 India. 
 
Correspondence author: Jimmy LE BEC: jimmy.lebec@gmail.com 
 
Key-words: Indian Western Ghats, inter-individual variability, linear mixed models, scale 
invariance, species maximum growth, tree growth strategies, tropical forest, Uppangala 
Permanent Sample Plots. 
ABSTRACT 
Understanding how tropical tree species differ in their growth strategies is critical to predict 
forest dynamics and assess species coexistence. Although tree growth is highly variable in 
tropical forests, species maximum growth is often considered as a major axis synthesizing species 
strategies, with fast-growing pioneer and slow-growing shade tolerant species as emblematic 
representatives. We used a hierarchical linear mixed model and 21-year long tree diameter 
increment series in a monsoon forest of the Western Ghats, India, to characterize species growth 
strategies and question whether maximum growth summarizes these strategies. We quantified 
both species responses to biotic and abiotic factors and individual tree effects unexplained by 
these factors. Growth responses to competition and tree size appeared highly variable among 
species which led to reversals in performance ranking along those two gradients. However, 
species-specific responses largely overlapped due to large unexplained variability resulting 





mostly from inter-individual growth differences consistent over time. On average one-third of the 
variability captured by our model was explained by covariates. This emphasizes the high 
dimensionality of the tree growth process, i.e. the fact that trees differ in many dimensions 
(genetics, life history) influencing their growth response to environmental gradients, some being 
unmeasured or unmeasurable. In addition, intraspecific variability increased as a power function 
of species maximum growth partly as a result of higher absolute responses of fast-growing 
species to competition and tree size. However, covariates explained on average the same 
proportion of intraspecific variability for slow- and fast-growing species, which showed the same 
range of relative responses to competition and tree size. These results reflect a scale invariance of 
the growth process, underlining that slow- and fast-growing species exhibit the same range of 
growth strategies. 
INTRODUCTION 
Identifying the sources of variability in tree growth is critical to assess how the diversity of 
growth strategies shapes long-term forest dynamics and impacts ecosystem services such as wood 
production [1,2] or carbon storage [3]. In unmanaged tropical forests, tree growth is a highly 
variable process, among and within species, so that the individual tree responses to external 
drivers often appear idiosyncratic [4,5]. Interspecific growth differences may however reflect 
contrasted performances of species to secure carbon along a competition gradient [6,7], an 
ontogenetic trajectory [8] or with respect to site characteristics [9]. For instance, pioneer and 
shade-tolerant species strongly differ in their maximum growth, sensitivity to light and ontogenic 
trajectory [10]. 
A number of species are recognized as inherently slow- or fast-growing. Slow-growing species 
are generally characterized by a high leaf mass per unit area (LMA), a low concentration in 
nitrogen [11] and Rubisco [12], and thus a low rate of photosynthetic activity [13]. Interestingly, 
these traits were also found related to species shade-tolerance and sensitivity to competition 
[14,15] so that in line with the paradigm of a universal ‘fast-slow’ plant economics spectrum 
[16], species inherent growth rate is expected to be a synthesizing axis of species growth 
strategies. It results in a trade-off in performance at high vs. low resource availability, meaning 
that species growing fast at high resource levels perform poorly at low resource levels (relatively 
to some other species) and vice versa. Competition thus favors the species the most adapted to the 
local level of resources, which leads to partition species along resource gradients, a pattern that 
significantly contributes to species diversity maintenance [17,18]. 
However, this paradigm that species strategies can be summarized along a single axis is 
considered as over-simplistic by several authors [19–21]. It may be difficult in natural conditions 
to disentangle species intrinsic differences from the effect of habitat variation so that species 





growth performance may hide other axes such as species ability to withstand competition. In 
addition, a variety of strategies are successful in plant communities reflecting not only habitat 
diversity but also the fact that intraspecific traits variability may modulate individual responses to 
external factors [16,22]. 
In the last decade, the classical trade-offs paradigm underlying the species niche partitioning 
theory has been revisited. In particular, Clark et al. [20,23] pointed towards the role of high-
dimensional differences among species in maintaining high diversity of forests. According to 
these authors, such process-level variation resulting from many, often unknown causes, makes 
individual growth responses to be highly variable within a species, and thus species responses to 
largely overlap, even if they differ in average. They showed that accounting for intraspecific 
variation of demographic and growth processes in simulations of forest community dynamics can 
lead some individuals of less competitive species to outperform individuals of the more 
competitive species and thus modifies the conditions in which species coexist in the long term. 
These results naturally raise the question of whether the intraspecific variability can be 
considered as a strategy for some species to persist in highly diverse ecosystems [22,24,25]. 
Modeling tree growth helps understanding to what extent species have different growth strategies 
[10,26]. But in most studies on tropical tree growth, a large proportion of the observed 
intraspecific variability remains unexplained by the limited number of measurable predictive 
variables. A particular feature of species rich tropical forests put forward to explain the low 
predictive power of tree growth models is the high number of rare species that often prevent the 
use of species-specific approaches. Species grouping has then been frequently used to reduce the 
number of parameters in multi-species growth models. It allows rare species that often represent a 
large number of available observations, to be included in analyses [27] by inclusion within larger 
groups. Species grouping helps to highlight structuring ecological strategies at the community 
level [28], but represent a loss of information. If classical species groups such as pioneer or 
understory shade tolerant are easily identified, little information is available for intermediate 
species, whose categorization thus depends on a priori knowledge on their growth behavior [27] 
or on ad hoc statistical criterions [29]. This often leads to rather heterogeneous groups and to an 
underestimation of the diversity of growth strategies. 
In the present study, our goal was to identify species growth strategy axes from series of tree 
diameter increments recorded annually with permanent dendrometer bands over a 21-y period. 
Our dataset was comprised of c. 3,800 individual trees with stem girth ≥ 30 cm of 102 species in 
a permanent tropical forest sample plot in the Western Ghats of India. We addressed more 
specifically the following questions: (i) To what extent do species differ in their average response 
to competition, ontogeny and local abiotic environment? (ii) How might intraspecific variability 
help understanding species growth strategies? (iii) Is this variability consistent with the major 





proxy for tree growth strategies that represents species maximum growth rate? We chose a 
maximum likelihood hierarchical modeling approach [30] to deal with these different aspects in a 
single model thanks to the inclusion of random effects in addition to the fixed effects of 
covariates. In particular, random effects allowed us to include the growth responses of all species 
with a limited number of parameters, and to properly address the intraspecific variability in the 
growth responses, as well as the temporal autocorrelation of individual growth series. We then 
inferred species strategies based on a comparison of the species growth responses and their 
variability as captured by the mixed effect model. 
MATERIAL AND METHODS 
Study site and data 
Uppangala Permanent Sample Plot (UPSP; 12° 32' 15'' N, 75° 39' 46 E) is located at an elevation 
of 400-600 m a.s.l. in an undisturbed wet evergreen monsoon forest of the Pushpagiri Wildlife 
Sanctuary in the Western Ghats of India (see a detailed presentation in [31]). Permit for 
conducting a research program at Uppangala PSP was delivered by the Government of India 
through a Memorandum Of Understanding between the French Institute of Pondicherry (IFP) and 
Karnataka Forest Department (KFD) located in Bangalore, Karnataka state, India. The site is part 
of Kadamakal Reserve Forest, which comes under the Dipterocarpus indicus-Kingiodendron 
pinnatum-Humboldtia brunonis type of the low elevation dense moist evergreen forests of the 
region [32]. The climate is warm throughout the year (mean annual temperature of c. 27°C) and 
rainfall of about 5100 mm.yr
-1
, mainly from the Indian southwest monsoon, is concentrated 
between June and October (c. 90%) and alternates with a dry season with 4 months with rainfall 
< 100 mm. 
The sampling plots are located on a north-oriented escarpment of the Ghats (average slope of c. 
30-35°) characterized by a strong East-West alternation of deep talwegs and flattened interfluve 
ridges that determines steep slopes locally > 45°. The sampling design consists of transects and 
plots totaling together 5.07 ha that sample the variation in slope (see Fig. 4 in [31]). In these 
plots, all the trees above 30 cm of girth at breast height (gbh) or above the buttresses if any, were 
mapped within 10 x 10 m elementary subplots, identified to species level (species nomenclature 
refers to the Herbarium of the French Institute of Pondicherry, HIFP
27
), and fitted with permanent 
dendrometer bands allowing a theoretical precision of 0.2 mm on gbh measurements. In total 
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3,870 trees belonging to 102 species have been yearly surveyed for gbh increment between 1990 
and 2013. All subplots were georeferenced and a Digital Elevation Model (DEM) was derived 
from slope measurements taken at each corner of the subplots. 
We worked with annual increment in diameter at breast height, ∆dbh, computed from all pairs of 
consecutive girth records for each individual. Measurements of trees that died or were recruited 
(i.e. that reached a gbh of 30 cm) during the census period were included. A few observations 
were discarded because of missing girth records or in cases of doubtful precision, for instance 
when a note in the database indicated that the dendrometer band was disturbed or replaced. As 
extreme growth values were suspected to result from large measurement errors, we also discarded 
the two-tailed extreme 0.05 % of the distribution of diameter increments, i.e. values below -
0.5 cm.yr
-1
 and above 3 cm.yr
-1. As the proportion of observations discarded didn’t significantly 
differ among species (chi-square test; P-value > 0.9), we considered that data reduction didn’t 
bias initial data. In total 3.4% of the 64,881 growth records were excluded from our analysis. The 
final dataset represented 3,810 synchronous series of individual annual diameter increments (in 
cm.yr
-1
), 2 to 21 years long, with about 80% spanning more than 15 years. 
Growth model design 
A particular feature of our dataset is that trees were measured annually over a period of time that 
exceeds 20 years, so that data are highly temporally autocorrelated. In addition, growth data 
within a given species are also expected to be correlated. In order to deal with the intrinsic non-
independence of observations and to compare species growth responses we used a hierarchical 
mixed model with an individual tree random effect and a date random effect nested in a species 
random effect [30], which can be summarized as: 
 
∆dbhijt = 𝐱𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝐚 + 𝐳𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝛂𝐢 + γij + δit + εijt eqn 1 
 
where ∆dbhijt is the annual diameter increment computed for each individual tree j of species i, as 
the difference between its diameter at t and t-1 divided by ∆t in days to account for the slightly 
variable census intervals (from 305 to 426 days). Design vectors xijt and zijt contain observed 
covariates related to the fixed and species random effects with associated parameters in vector a 
and αi, respectively. Altogether, the term xijt*a + zijt*αi represents a linear combination of the 
covariates where parameters are species specific (species random effects on both the model 
intercept and the slope of covariates). This term represents the average growth response of 
species i given values of the covariates for tree j at time t. Species effects were considered as 





random effects (i.e. parameters treated as realizations of a stochastic process and drawn in a 
common distribution) to force rare species parameters to be in a realistic range [30,33]. The term 
γij is the individual random effect (on the intercept) for tree j of species i, which represents how 
much the growth trajectory of that tree deviates consistently over time from species i average 
growth response. The term δit is the date random effect (on the intercept) for species i at time t, 
and accounts for the synchronous growth variation at time t of all individual trees of species i. 
Finally, εijt is the residual growth for tree j of species i at time t (assumed i.i.d.). 
Such a model form allowed us to account for some major known covariates explaining tree 
diameter increment (see next section) and to structure the observed variability remained 
unexplained through the random effects. The individual tree random effect on the model 
intercept, γij, accounted for the inter-census correlation of growth thus avoiding confusion with 
the covariates' effect. The date random effect on the model intercept, δit, accounted for the intra-
census correlation of growth within each species. Interspecific variability in the growth response 
was assessed through several species random effects, both on the model intercept and on the 
slopes of covariates (αi). 
Covariates selection 
Covariates were selected from a review of the literature, from our expertise and by comparing 
different models (maximum likelihood estimations) using Akaïke Information Criterion (AIC), 
Bayesian Information Criterion (BIC) and likelihood ratio tests [34,35]. In a first step, we 
searched for the most appropriate form (quantitative vs. qualitative coding, variable 
transformation) of each candidate covariate independently. We then conducted a backward 
selection procedure starting from the full model including the relevant covariates and their 
interactions in order to select the best subset of covariates, i.e. the one providing the highest 
reduction in AIC and BIC when compared to the full model. Statistical significance of the 
covariates was assessed through likelihood ratio test of the nested models [30]. Rather than a 
systematic search of the best model among all possible combinations, we restricted our 
comparison to a set of realistic models that led us to retain functions of tree size, local 
competition and topographic position (slope and aspects) as fixed covariates.  
Radial tree growth is generally expected to follow a hump-shaped pattern with respect to tree size 
[8,36,37], that is to increase with diameter for small trees, i.e. while increasing their leaf area 
towards maturity [38], and to decrease with diameter for large trees as they become senescent. 
We found that among the many combinations diameter at breast height variables (dbh) proposed 
to represent this hump-shaped trajectory [8,39], the well-known combination of dbh and log(dbh) 
led to the lowest AIC and BIC in our case. 





In order to keep our model easy to interpret we introduced a single index of local competition 
calculated as the sum of neighbors' basal area within a radius of 5, 10, 15 or 20 m as generally 
proposed in the literature to represent resource depletion by competitors [40–43]. Such a 
competition index was preferred over an illumination index, such as Dawkins’ code for instance, 
because it is much easier to update annually in order to reveal temporal changes in competition 
intensity. Both size-symmetric (e.g. considering all the neighbors) and size-asymmetric (e.g. 
considering only the larger neighbors) competition indices are generally considered as important 
to represent below- and above-ground competition [44,45]. In our case, symmetric and 
asymmetric indices appeared systematically highly correlated (r ≥ 0.8 depending on the 
neighborhood radius considered). We kept a single index of symmetric competition in our model, 
because it appeared largely less correlated to dbh (r ≥ -0.06) than an asymmetric index (r ≤ -
0.23). We also considered the log-transformation of this index [26] and finally, based on lowest 
AIC and BIC, we retained the log of total basal area of all the neighbors within a 15 m radius. 
Topography at the study site, which alternates flattened interfluve ridges with steep slopes and 
deep talwegs that correlate with variation in soil thickness and sun exposure, is recognized as a 
major source of environmental heterogeneity [46,47]. We thus extracted from the Digital 
Elevation Model local values of terrain slope and aspect that we further attached to each tree. We 
compared the original slope variable (in %) to several slope classes with different thresholds 
based on the percentiles of the distribution. The slope variable leading to the lowest AIC and BIC 
was a simple classification into steep and gentle slopes using a threshold of 50%. Similarly, we 
compared the original aspect variable (in degree) with sine and cosine transformations that 
respectively emphasize East-West vs. North-South oppositions in slope orientation. Among 
various combinations with the slope variable [48], we retained the sine transformation describing 
the East-West alternation of slopes based on lowest AIC and BIC. This moreover corroborates 
the main feature of the site topography [31]. 
The growth model we finally fitted to the data followed the general form of equation 1 with the 
following fixed (xijt * a) and random effects (zijt * αi) components: 
 












































































































Subscripts i, j and t stand for species, individual trees and dates, respectively. The variable slope 
is the local terrain slope described as a categorical variable with two classes (‘gentle’ and ‘steep’, 
coded 0 and 1, respectively); aspect is local terrain aspect (in degrees); ba is the basal area of all 
neighbors in a radius of 15 m (in m².ha
-1
); and dbh is tree diameter at breast height (in cm). 
Random effects are assumed normally distributed with mean 0 and independent from each other.  
We performed Maximum Likelihood Estimates of the model parameters using package lm4 [49] 
for R statistical software (version 2.15.1; [50]). Parameter estimates (including variances of the 
random effects) are given in supporting information (Table S1), along with a plot of model 
residuals that appeared normally and homogeneously distributed (Fig. S1). 
Analysis of model predictions 
We analyzed model predictions at the species level of our hierarchical model. Species growth 
response to each covariate was assessed from model predictions at standardized conditions, i.e. 
with the other covariates fixed at their observed mean [26]. From the species growth responses, 
we defined as species signed sensitivity to covariates, the range of growth predicted along the 
observed covariate gradients. As the response to competition was modeled by a monotonic 
function, the signed sensitivity to competition was computed as the difference between diameter 





increments predicted at maximum and minimum competition intensity encountered by the 
species. Signed sensitivity to competition was generally negative because growth decreased while 
competition increased. When the species response was not modeled by a monotonic function, as 
for aspect and tree size, the range of predicted growth did not necessarily corresponded to the 
difference between diameter increments predicted at both ends of the gradient. For the hump-
shaped response to tree size, the signed sensitivity corresponded to the maximum difference 
between one end and the optimum of the growth response curve, the sign indicating whether this 
difference corresponded to an increase (positive) or a decrease (negative) in growth with tree 
size. For aspect variable, the signed sensitivity corresponded to the difference between the growth 
responses on East- and West-oriented slopes. Species sensitivity to competition, tree size or 
aspect was defined as the absolute value of the signed sensitivity.  
In order to assess the range of growth strategies encountered in the forest community, species 
sensitivity to covariates was considered with respect to independent species attributes, such as 
species maximum growth, maximum size or abundance. Species maximum growth and size were 
taken as the 95
th
 percentile of the species values observed at the study site [29,51]. Abundance 
was taken as the average number of trees per species observed over the period of survey. 
Partitioning the relative importance of fixed and random effects 
For community-level interpretations of species growth strategies, we also compared how the 
within species variances partitioned with respect to the model terms. We thus refer in the 
following to the variance in observed diameter increments of species i, σi²(Δdbhijt), as the 
intraspecific variability, which partitions into a part explained by the covariates, σi²(xijt*a + 
zijt*αi), or explained variability, and a part unexplained by the covariates or unexplained 
variability. One part of the unexplained variability is captured either by the individual effect, 
σi²(γij), or by the date effect, σi²(δit). The remaining unexplained variability is the residual 
variability, σi²(εijt). 
We further assessed for each species the proportion of observed variability that was captured by 













     eqn 2 
 
Because our model included in addition to fixed effects of the covariates, individual tree and 
temporal random effects likely to capture the effects of unmeasured growth drivers, we assumed 
that model residuals mostly accounted for measurement errors and stochastic effects, such as 





transient attacks of pathogens or herbivores. We therefore assumed that covariates, individual and 
date random effects captured most of the growth variability related to niche differences among 
species. As a consequence, we relied on the growth variability captured by model predictions 
rather than to the observed variability to assess the species growth strategies with respect to 
mechanisms of niche differentiation. We thus used within species variance ratios, slightly 
modified from [52], to explore how the variability captured by the model partitioned with respect 
to the terms of the model. The equations below represent the parts of intraspecific variability 
captured by the model attributable respectively to the effects of covariates (eqn 3), to the 
individual random effect (eqn 4) and to the date random effect (eqn 5): 
 
𝑅𝑖
2(𝐱𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝐚 + 𝐳𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝛂𝐢) =  
𝜎𝑖
2(𝐱𝐢𝐣𝐭∗ 𝐚 + 𝐳𝐢𝐣𝐭∗ 𝛂𝐢)
𝜎𝑖
2(𝐱𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝐚 + 𝐳𝐢𝐣𝐭∗ 𝛂𝐢) + 𝜎𝑖
2(γij) + 𝜎𝑖
2(δit)
   eqn 3 
𝑅𝑖




2(𝐱𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝐚 + 𝐳𝐢𝐣𝐭∗ 𝛂𝐢) + 𝜎𝑖
2(γij) + 𝜎𝑖
2(δit)
     eqn 4 
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2(𝐱𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝐚 + 𝐳𝐢𝐣𝐭∗ 𝛂𝐢) + 𝜎𝑖
2(γij) + 𝜎𝑖
2(δit)
     eqn 5 
 
Species level variability structure was then considered with respect to independent species 
attributes. However, because rare species are characterized by few observations, percentile 
estimations of some attributes such as maximum growth and maximum size maybe biased [54]. 
We therefore conservatively interpreted model predictions and random effects for species with 
more than 10 individuals only, despite the fact that rare species were included for parameter 
estimation in our mixed model. 
RESULTS 
Growth responses vary among species 
In standardized conditions, growth was predicted to decrease with an increase in local 
competition for most species (Fig. 1A), making signed sensitivity to competition to be negative. 
The pattern was more variable among species with respect to tree size and signed sensitivity to 
tree size was either negative or positive depending on which diameter species growth optimum 
was observed (Fig. 1B). Making aspect varying from 90° to 270° showed that most species grew 
faster on Eastern exposed hillsides (Fig. 1C). While a pronounced species growth rank reversal, 
exemplified by the crossing lines in Fig. 1B, was observed along the tree size gradient 
(Spearman's rho = 0.02 between predicted species growth at minimum and maximum observed 





tree size), rank reversal was moderate along the competition gradient (rho = 0.39) and almost 
inexistent along the aspect gradient (rho = 0.98). Tree size then appeared as a major axis species 
niche complementarity with respect to tree growth strategies.  
Species growth sensitivity to competition and tree size increased significantly with species 
maximum growth (Fig. 2, top panels) and tree size (not shown). However, these trends vanished 
when considering relative sensitivity, i.e. sensitivity relatively to the maximum predicted growth 
(Fig. 2, bottom panels), suggesting that it reflected more a simple scale effect rather than an 
underlying functional relationship. Conversely, absolute and relative growth sensitivity to aspect 
appeared unrelated to species maximum growth and species maximum size. No relationship was 
found between species absolute or relative growth sensitivity and species abundance. 
Note finally that slope affected similarly all species, with a mean diameter increment slightly 
lower on gentle slopes (-0.1 mm.yr
-1
) than on steep slopes, a pattern already documented at our 




Figure 1: Predicted growth at standardized conditions with respect to competition (A), tree size (B) and aspect (C), 
i.e. with the other covariates fixed at their observed means. The 6 most abundant species are in bold in top panels. 
Bottom panels represent the distribution of species signed sensitivity to covariates, as defined in section Analysis.  





Intraspecific variability partitioning 
Observed intraspecific growth variability, σi²(Δdbhijt), widely differed among species and 
increased significantly as a power function of species maximum growth (Fig. 3A). The 
proportion of this variability captured by the model (Ri²) was on average 63% ± 11% (up to 80% 
for some fast-growing species) and also increased significantly with species maximum growth 
(Fig. 3B). 
Our hierarchical model allowed us to partition this captured variability within each species (see 
equation 1). On average one-third of it was explained by the covariates (Ri
2
(xijt*a + zijt*αi) = 34% 
± 13%), while more than half corresponded to the individual tree random effect, i.e. the inter-
individual variability not explained by the covariates(Ri
2(γij) = 58% ± 11%), and a low proportion 
to the date random effect, i.e. the temporal variability unexplained by the covariates (Ri
2(δit) = 7% 
 
Figure 2: Species growth sensitivity to competition (A) and tree size (B) with respect to species maximum growth. 
Sensitivity was estimated as the range of predicted diameter increments (as defined in Materials and Methods). In top 
panels, sensitivity is considered in absolute values (i.e., in cm.yr
-1
), while in bottom panels it is given in proportion of 
maximum predicted growth (in %).  
 





± 5%). The proportion explained by the 
covariates (Fig. 4A) or captured by the individual 
tree random effect (Fig. 4B) did not show any 
significant trend with species maximum growth, 
while the proportion of variability captured by the 
date random effect (Fig. 4C) slightly decreased 
with species maximum growth. 
In addition, a one way analysis of variance 
performed for each species on the term (xijt*a + 
zijt*αi) with an individual indicator variable as 
factor revealed that 96% ± 3% of σi²(xijt*a + 
zijt*αi), i.e. the intraspecific variability explained 
by the covariates, corresponded to inter-
individual growth differences consistent over 
time. This proportion did not show any significant 
relationship with species maximum growth, 
maximum size or abundance. In other words, 
intraspecific variability in response to covariates 
was hardly explained by temporal fluctuations of 
the covariates. It follows that together with the 
individual tree and date random effects, inter-
individual variability represents 87% ± 8% of the 
intraspecific variability captured by the model.  
 
Figure 3: Variance of observed growth within each 
species according to species maximum growth 
(A). Proportion of this intraspecific variability 
captured by the model for each species (R²) 
according to species maximum growth (B). The 
lines represent fitted relationships with a power 




Figure 4: Growth variability captured by the model with respect to species maximum growth. It is partitioned into 
explained variability (A), variability captured by the individual random effect (B) and variability captured by the 
date random effect (C).  
 






The individual tree random effect quantified how each individual growth trajectory deviates from 
its species growth response, consistently over time and independently from the variation of 
covariates. Figure 5 illustrates the distribution of the individual random effect around the 
predicted species response to competition and tree size for the 6 most abundant species at 
standardized conditions. It emphasizes that in spite of differences in growth predicted by the 
covariates, the large distribution of individual effects makes species responses largely 
overlapping. 
DISCUSSION 
Species show highly variable growth patterns 
Nearly all species in our study showed a growth decrease with competition confirming that trees 
are sensitive to above- and/or below-ground resource depletion [26,55]. We also showed that 
species differed in their ability to sustain their growth when competition increases, leading to a 
moderate rank reversal in species performance along the competition gradient. These results 
suggest a trade-off between species growth rate and competition sensitivity [6,56] leading to 
potential resource partitioning among species [6,7,57]. Under strong competition, species with a 
high mean growth rate but sensitive to competition may be outperformed by species with a lower 
 
Figure 5: Predicted growth response to competition (A) and predicted ontogenetic growth trajectories (B) at 
standardized conditions (i.e. with the other covariates fixed at their observed means) for the six most abundant 
species. Envelops represent the distribution of individual tree random effect (95
th
 percentile of the estimated 
distribution for each species).   
 





mean growth rate. Nevertheless, the fact that the observed rank reversal is moderate suggests that 
all the species might not follow this trend.  
We also observed a continuum of ontogenetic growth trajectories and amplitudes with 
monotonically increasing or decreasing growth curves with diameter, but more generally hump-
shaped growth trajectories. Such a pattern generally indicates that growth increases as trees 
progressively capture more light by reaching the canopy and spreading their crown [58]; then a 
decrease of growth with tree size is observed simply because a constant biomass investment leads 
to a smaller diameter increment in large trees, a pattern eventually enhanced by senescence 
mechanisms in late life-history stages. Our results revealed a strong rank reversal in growth 
performance along the tree size gradient. Such a pattern may result from ontogenetic niche shifts 
in some species [59], caused by physiological modifications with maturity and senescence in 
biomass allocation [60], photosynthetic traits [38] or mechanical constraints on water transport 
[61]. 
This rank reversal is however observed at standardized conditions, i.e. when competition is fixed 
at its observed mean. But the actual trajectory experienced by a tree may combine ontogenetic 
development and variations in competition environment. Our model underlines the importance of 
interactions between tree size and competition, since species response to competition changed 
with tree size and vice-versa. Such an interaction may have several origins. First, if below ground 
competition is likely to be size-symmetric, competition for light is expected to be size-
asymmetric [62], so that a single symmetric competition index, used here to avoid overfitting 
issues, may underestimate the competition experienced by small trees. Second, due to ecological 
niche shift along ontogeny, some species may be more sensitive to competition at some particular 
stages. At last, species growth patterns may also be shaped by size-dependent and competition-
dependent mortality. At high levels of competition, the selection pressure experienced in a 
population is high and slow growing individuals are likely to disappear rapidly [63]. It follows 
that the ontogenetic trajectory observed at the population level may be biased, expected to be 
monotonically increasing, with mature stages being represented only by highly performing 
individuals. Conversely, at low levels of competition, senescent individuals may survive longer, 
creating a hump-shaped ontogenetic population trajectory. Additional information on recruitment 
and mortality are therefore required to fully understand the pattern of interaction between tree 
size and competition on tree growth. Studying trade-offs between recruitment and mortality along 
environmental gradients could for instance greatly help understanding the importance of 
ecological niche shifts along ontogeny. 
Our model predicted a higher diameter growth on steep slopes for all species, a pattern already 
documented at our study site [47] and interpreted as resulting from a better tree crown 
stratification on steep slopes providing a better crown illumination. Our model also revealed that 





growth was higher on East exposed hillsides first receiving sun light in the morning, but with an 
amplitude in the response that differed among species. It may be explained by the fact that 
photosynthesis could be more efficient during the morning [64] because lower temperature and 
higher air humidity limit evapotranspiration and allow stomata to stay open. The variable 
response of species to aspect might then reflect differences in species ability to maintain 
photosynthesis as the atmospheric conditions change. The combination of slope and aspect 
effects thus supports the thesis that light availability is an important driver of tropical tree growth 
[10,45]. 
Individual effects improve our understanding of species growth strategies 
We showed that intraspecific variability explained by the model covariates corresponded mostly 
to inter-individual growth differences consistent over the 20 years of the study. This pattern 
results from the slow evolution of biotic growth drivers such as tree size and competition over the 
period. The low disturbance regime in Uppangala forests [46] might contribute to the stability of 
local competition and reinforce the fact that variability explained by covariates is mostly inter-
individual, i.e. consistent in time. Covariates used in our analysis represent some of the major 
axes of niche differentiation among species. The fact that the variability explained by these 
covariates appears mostly inter-individual, i.e. is much higher than the intra-individual variability 
related to temporal variations of the covariates, confirms our hypothesis that niche related growth 
variability mostly reflects differences in growth performance between individuals of the same 
species, at least at the time scale of our study. In addition, by introducing an individual random 
effect in our model, we could take into account inter-individual growth differences unexplained 
by covariates. The fact that this individual effect still showed a structured spatial pattern (see 
supplementary file S1) indicates that it also partly captured some unobserved heterogeneity of the 
growing conditions (e.g. soil texture, soil moisture or nutrient availability). Together, these two 
types of inter-individual differences captured a large proportion of the observed variability 
(almost 80% for fast-growing species). Thus, it strengthens our choice to analyze variability 
captured by the model rather than variability observed in the data. 
In contrast, climate can be considered to induce synchronous temporal variations of growth 
within a population and a significant link exists between the date random effect in our model and 
regional inter-annual climatic variations (see supplementary file S2). However, the date random 
effect accounted only for a low proportion of intraspecific variability (on average 7% of the 
variability captured by the model) suggesting that climatic variations did not strongly impacted 
tree growth compared to other growth drivers.  
On average covariate effects, individual tree effects and date effects captured more than 60% of 
the observed variability. This proportion increased up to 80% for fast growing species. A 





probable reason is that measurement errors or imprecision, which a priori do not dependent on 
species growth, mechanically account for a smaller proportion of the variability for species 
exhibiting higher variability, i.e. for fast growing species. As a result, residual variability 
represents a higher proportion of the observed variability for slow growing species. Thus, 
together with the fact that niche related growth variability is mostly inter-individual, it makes that 
focusing our analysis on the variability captured by the model (i.e. neglecting residuals) appeared 
as a reasonable hypothesis to study ecologically relevant (i.e. niche related) growth variability.  
In spite of differences in species average growth responses and even changes in species growth 
ranking, we showed that species growth responses widely overlapped because of large individual 
tree effects. Inter-individual growth variability unexplained by covariates was about twice as 
large as the variability explained by covariates. The large growth response width evidenced here 
then suggests that the role of rank reversal in species coexistence should not be overemphasized 
[65]. Some studies have even reported no rank reversal in species rich tropical forests [26].  
Inter-individual growth differences result from growth responses to identified covariates but 
probably also from many other unmeasured factors, including other environmental drivers and 
genetic heterogeneity within species or particular life history trajectory, as characterized by the 
notion of ‘personality’ in animal ecology [66]. This probable high-dimensionality of tree growth 
(i.e. high number of drivers of growth variability) is evidenced and advocated in recent 
contributions [19–21,23] as a key feature involved in species coexistence by promoting species 
niche complementarity along many gradients. Including inter-individual variability of growth 
performance in simulation studies is then promising to explore the conditions for species 
coexistence [25]. Unpredictable events (such as dispersion or mortality) are probably also 
involved in species coexistence [67] and should also be included in such studies. An underlying 
question is actually whether environment (biotic and abiotic) is really a determinant in explaining 
species coexistence (niche theory) or whether random events drive species coexistence (neutral 
theory) at local scale [67–69]. Our growth model constitutes the basis for simulation studies that 
would help disentangle stochastic and deterministic processes involved in species coexistence.  
Maximum growth does not fully determine species growth strategies 
We showed that, surprisingly, relative sensitivity to competition and tree size did not change with 
species maximum growth. Slow- and fast-growing species showed the same ability to increase or 
decrease their growth (in proportion) in response to competition change or along their 
ontogenetic trajectory. Congruously, we showed that the partitioning of variability captured by 
the model did not change with species maximum growth. These results suggest that growth is, to 
some extent, a scale invariant process which is perfectly in line with the power relationship found 
between intraspecific growth variability and species maximum growth [70]. Under this scaling 





effect hypothesis reflecting the mechanical increase of the variance with the intensity of a process 
(i.e. stability of the coefficient of variation), slow- and fast-growing species exhibit similar 
growth variation patterns, but at different scales (i.e. different intensity or different growth 
intensity). 
These results challenge the classical idea of a continuum of growth strategies with slow-growing 
shade-tolerant species at one end and fast-growing pioneer species at the other end [28], 
summarized in the emerging ‘fast-slow’ paradigm of plant economics spectrum [16]. Under this 
paradigm, slow-growing species are in particular expected to be less sensitive to competition [10] 
or to drought [29] than fast-growing species.  
We do not deny here that species inherent growth speed (characterized by their maximum growth 
in our study) is a key dimension of growth strategy. As it reflects the ability of species to reach 
maturity and to secure carbon, species maximum growth (growth scale) is a major axis to be 
taken into account in quantitative analysis such as carbon storage studies. Taking into account the 
relationship between the amplitude of species response to covariates (i.e. "sensitivity") and 
species maximum growth is then crucial but this relationship is rather the consequence of a 
scaling effect than the effect of differences in species growth strategies. Indeed, we showed that 
there was no relationship between species qualitative responses (or "relative sensitivity") to 
covariates and species maximum growth.  
We suggest that in order to unambiguously compare species growth strategies in a qualitative 
way, species growth speed must be considered as a scaling factor to avoid confusion between 
growth strategy dimensions – also strongly recommended by Valladares et al. [71] regarding 
phenotypic plasticity studies. Using this approach, we showed that whatever species maximum 
growth, a continuum of growth strategies could be identified. We showed that maximum growth 
and responsiveness to competition or tree size were independent dimensions of species growth 
strategies. We believe that such scale invariance is not a particular feature of Uppangala forests 
but that it has been overlooked in other tropical forest study sites.  
In our opinion, maximum growth, or more generally growth scale, should not be considered as a 
proxy for other growth strategy axes, but as an important axis, that should be taken into account 
when analyzing more refined variations among and within species. 
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Table S1: 
Estimated parameters for the fixed and random effects (σ stands for standard deviation). 
 
Parameter  Estimate  Std. Error  t value 
b -2,0318 0,2248 -9,04 
c 0,0088 0,0042 2,07 
d 0,0215 0,0050 4,26 
e 1,3542 0,1078 12,56 
f -0,0520 0,0056 -9,36 
g 0,4374 0,0583 7,51 
h -0,2730 0,0276 -9,89 
k 0,0082 0,0015 5,36 
σ(β) 0.4658111 - - 
σ(γ) 0.1197966 - - 
σ(δ) 0.0448953 - - 
σ(φ) 0.0198642 - - 
σ(η) 0.2770947 - - 
σ(θ) 0.0220096 - - 
σ(λ) 0.0480344 - - 
σ(ω) 0.0298305 - - 
σ(τ) 0.0067001 - - 
σ(ε) 0.1057442 - - 
 
  






Standardized residuals of the growth model against fitted values of this model. The histogram 
























































File S1: SPATIAL ANALYSIS OF THE INDIVIDUAL RANDOM EFFECT 
Context 
The growth model presented in our main document was spatially explicit because individual tree 
location was taken into account through the competition index and topographic variables. 
Nevertheless, given the rather simple covariates used with respect to the expected high-
dimensionality of tree growth [1], it is likely that a spatial structured portion of the growth 
variability remained unexplained by our model. Because growth has been shown to be highly 
autocorrelated [1–3], most of the growth variability that may be informative and that is not 
explained by the covariates is expected to be structured within the individual effect. Figure S1.1 
represents the spatial distribution of the individual random effect, which does not show any 
obvious large-scale spatial pattern. It reflects that the main factors of spatial correlation in growth 
were already accounted for in the growth model. However, as the result of latent (i.e. unobserved) 
heterogeneity of the growing conditions (mycorrhizae population dynamics, soil fertility, 
microclimate, etc.) more subtle correlation may still be hidden in this individual effect. Close 
individuals (in space) are in particular expected to be more similar in terms of individual effect 
than distant individuals because of shared spatially structured growth determinants. Such a spatial 
non-independence of individual effects could lead to reduced estimation efficiency and biased 
parameter estimation [4], especially the variance of the individual random effect [5,4,6]. We 
 
 
Figure S1.1: Spatial distribution of 
individual tree random effect 
estimates. Each tree is represented by 
a point with size proportional to its 
individual random effect; red color 
indicates a negative effect, green color 
a positive effect. 
 





tested here the existence of a spatial correlation of the individual random effect using a 
semivariogram approach, commonly used to deal with spatial correlation in mixed modeling 
[5,4]. 
Method 
We used a semivariogram to quantify the degree of spatial dependence between the individual 
random effects (estimated from the growth model in the main document) of trees within the plots. 
The semivariogram is a mathematical function that has the following form [7]: 





[|𝑍(𝑥1, 𝑦1) − 𝑍(𝑥2, 𝑦2)|²]    Eqn. 1 
where γ(d) is the semivariogram for the couples of observations distant of d. In a discrete setting, 
d represents distance classes. E is the mathematical mean function. Z(x1,y1) and Z(x2,y2) are the 
individual effects of two trees respectively positioned in (x1,y1) and (x2,y2). Random permutations 
of the individual effect values allowed computing the distribution of the semivariogram under the 
null hypothesis that no spatial correlation exists.  
Results 
Figure S1.2 shows that the observed semivariogram significantly deviated from the distribution 
(2.5th and 97.5th percentiles) of the semivariogram under the null hypothesis of spatial 
independence. It indicates that a significant trend exists in the spatial structure of the individual 
random effects of the growth model, with values more similar than expected between trees that 
are close from each other (i.e., less than 50 m apart) and more dissimilar than expected between 
trees c. 130 to 170 m apart. 
 
Figure S1.2: Observed semivariogram of the 
individual random effect predicted from the 
growth model (red line) and 95% confidence 
envelop of the null hypothesis of spatial 
independence obtained from 1000 random 
permutations of the estimations among trees 
of the pattern.  






We evidenced here that individual random effects estimated by our growth model (see main 
document) were not spatially independent. Such a correlation, probably resulting from 
unobserved heterogeneity of the growing conditions (e.g. soil texture, soil moisture or nutrient 
availability), could have disappeared if appropriate additional covariates had been introduced in 
the model. There is no reason not to include such covariates when available. However, an 
extensive assessment of all the factors affecting growth is unrealistic as well as time and money 
consuming. As an alternative, introducing in the model an individual random effect ensures 
capturing and structuring a significant portion of the variability unexplained by the measured 
covariates [1]. Specifying a correct variance-covariance structure for the individual effect that 
would account for its spatial structure would be ideal. Different parametric functions have been 
proposed to model the semivariogram function (see for instance a quick overview of five 
classical semivariogram functions in [5]) but lme4 R package used to fit our growth model 
(initially chosen because it was one of the rare software allowing crossed random effects [8]) 
does not support yet this kind of models. The rising popularity of mixed models [8] and the 
dynamism of R software community is nevertheless promising. It is likely that available tools 
will improve in the next years and allow fitting more complex random structures to growing 
datasets for a better representation of the complexity of observed systems. 
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File S2: TESTING FOR A CLIMATIC SIGNAL IN THE DATE RANDOM EFFECT 
Context 
The growth model presented in the main document was based on repeated measurements of tree 
growth over a 21-year period. Even if this remains a rather short period to sample natural climatic 
variability and to identify potential long term effects of climate evolution (according to [1] at 
least 30 to 50 years are required), climate was expected to induce annual growth variability [2]. 
However, the relation between climate and tree growth is complex and potentially involves many 
interactions with other biotic or abiotic factors [3–5]. It may for instance have an effect that last 
(memory effect) or may trigger mast fruiting potentially leading to confusing climatically 
induced growth variations [4]. Climate may also affect differently above and below ground 
growth for the different species and affect interspecific competition. In addition, as generally 
advocated in [6] regarding tree growth, it is likely that the climate-growth relationship is high-
dimensional.  
In our modeling approach, we used a date random effect in order to account for all the growth 
variability that was synchronic among individuals (within each species), hypothesized to mainly 
reflect the effect of climate [2,7,8], and that was not explained by covariates However, given 
individual attributes (e.g. tree size, local competition, sun exposition) it is possible that trees 
 
Figure S2.1: Distribution (boxplots) and annual mean (red line) of the date random effects for 102 
species. 
 





respond differently to climate within species. In order to keep a reasonably simple model (i.e. 
avoid using multiple climatic covariates with multiple species random effects and interactions), 
we considered that most of the variability induced by climate was captured by the date effect 
(distribution in Figure S2.1). We showed in the main document that this effect accounted on 
average for 7% of the intraspecific variability. 
In the climate change context, understanding the link between climate and forest dynamics is 
crucial. Thus we propose here a short discussion regarding both how the date effect is linked to 
climatic factors and how species may differ in their interannual growth variability patterns. 
Method 
We used a Principal Component Analysis with instrumental variables (PCAiv; [9]) in order to 
identify whether linear combinations of climatic variables could explain a part of species-specific 
date effect fluctuations. The PCAiv is a statistical tool used for data exploration that combines 
classical PCA and multivariate regression. A table containing the date effect of each species 
(columns) for each date (lines) as well as a table containing climatic variables for each date were 
used. Nine climatic variables were selected (Table S2.1): rainfall (proxy for the amount of water 
available for tree growth [10]), temperature (proxy for photosynthetic and respiration activity 
[11–14]) and SEPI (Standardized Precipitation Evapotranspiration Index [1]) which is a 
multiscalar drought index (based on the difference between precipitation and potential 
evapotranspiration) [13,15,16]. These climatic variables were aggregated over one year or taken 
only during January or July (preceding each census) respectively to reflect the average annual 
climate or the climate during the driest and the wettest month of the year [17]. 




Meaning Data origin 
rainfall rainfall over the last year measured in Uppangala [15] 
rainfall01 rainfall from last January measured in Uppangala [15] 
rainfall07 rainfall from last July measured in Uppangala [15] 
meanTemp mean annual temperature Climatic Research Unit [16] 
meanTemp01 mean temperature from last 
January 
Climatic Research Unit [16] 
meanTemp07 mean temperature from last July Climatic Research Unit [16] 
spei spei over the last year http://sac.csic.es/spei/database.html [1] 
spei01 spei from last January http://sac.csic.es/spei/database.html [1] 
spei07 spei from last July http://sac.csic.es/spei/database.html [1] 
 






Figure S2.1 highlights that the date random effect differed strongly among species but that it 
followed a general decreasing trend. On average, the date effect decreased markedly over the first 
period (1991-2001) and remained stable over the second period (1992-2011). The PCAiv allowed 
identifying the link between this trend and climatic variables. Figure S2.2 reveals that the first 
axis of the PCAiv captured most of the inertia within the date effect. It shows that mean 
temperature of January (corresponding to the driest month) was the climatic variable that was the 
most linked with the first axis of the PCAiv. More generally the three temperature variables are 
strongly correlated to this first axis. Annual SPEI (reflecting drought severity during the year 
preceding the growth measures) was the climatic variable that was the most correlated to the 
second axis of the PCAiv. In addition, Figure S2.2 shows that some specific date effects were 
rather related to the second axis than the first axis of the PCAiv. In particular it reveals contrasted 
patterns among the six most abundant species in the plot. The date effects for Vateria indica, 
Myristica dactyloïdes, Knema attenuata and Humboldtia brunonis were rather related to the first 
axis while for Palaquium ellipticum and Dipterocarpus indicus they were rather related to the 
second axis. The asymmetry of Figure S2.2B suggests that for all the species, to a certain extent, 
an increase of temperature is related to a decrease of the date random effects values.  
 
FigureS2.2: Correlation of climatic variables with the two first axes of the PCAiv on the species-
specific date effects (A) and projection of species on the same axes (B). The six most abundant species 
are in red (B). 





Figure S2.3Figure confirms that the strength of the relationship between the first axis score of the 
PCAiv and the date effects for these same six species varied. Note that, even when the 
relationship is significant, the slope varied, reflecting a qualitative and quantitative variability in 
the temporal growth variability related to climate among species. 
Finally, Figure S2.4 illustrates the particular case of the two most abundant emergent species 
(Vateria indica and Dipterocarpus indica) that exhibited an opposition of phase in their date 
effect (correlation between the two detrended date effects = -0.62). 
Discussion 
Overall, this analysis revealed that the date effect did have a strong link with climate variability 
but that, as hypothesized, not a single climatic variable could explain these temporal growth 
fluctuations. Thus, we may conclude that the global trend observed in the date effect (decrease 
over the 20-year census period) largely resulted from climatic determinants but that directly 
including them in the growth model would have required many additional parameters and species 
 
Figure S2.3: Date random effect for the six most abundant species (ranked by abundance: Vateria 
indica, Humboldtia brunonis, Myristica dactyloïdes, Knema attenuata, Palaquium ellipticum and 
Dipterocarpus indicus) according to their score on the first axis of the PCAiv. Lines and p-values 
correspond to linear regressions. 





random effects. Our results support findings in another study site in Costa Rica [14] that the 
decrease in growth observed at La Selva permanent tropical forest sample plot between 1984 and 
2000 was related to the increase of atmospheric annual mean temperature (similar results also 
found in [18–20]).  
Moreover, the discontinuous nature (two phases) of the date effect trend (Figure S2.1) together 
with the link with climatic variables, suggests that the date effect trend did not result from 
endogenous mechanisms. In particular this trend does not seem to result from the evolution of 
stand basal area because stand basal area (reflecting the level of competition among trees) 
changes at a slow continuous rate (i.e. did not exhibit two phases)
28
.As a result, it means that the 
growth model correctly accounts for the effect of competition and reflects its temporal trend 
(endogenous to the stand dynamics). 
Despite the identified link between climate and the date effect, it is however likely that temporal 
growth fluctuations captured by the date effect also result from biotic interactions. In particular, 
the example of opposition of phase between the two emergent species (Vateria indica and 
Dipterocarpus indicus) might result from an interaction between climate and species competitive 
ability. A scenario could be that when Vateria indica experience unfavorable climatic conditions, 
it benefits to Dipterocarpus indicus through a reduction of the competitive ability of Vateria 
indica. 
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) over the 21-y period. A miss-specification of the relationship between growth and competition within 
the fixed part of the model could have led to the temporal trend observed in the date random effect. 
 
Figure S2.4: Detrended random effect of the 
two most abundant emergent species Vateria 
indica (red) and Dipterocarpus indicus 
(green). 
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Annexe 2 : Le Bec et al. (in prep for Journal of Ecology) 
 
Tree growth variability structure explains mortality patterns in a 
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We report that an individual-based modeling approach of tree growth helps improving 
predictions of individual tree mortality risk in a highly mixed tropical forest stand. Tree mortality 
is an important process driving forest dynamics, which significantly impacts forest biomass 
turnover and thus carbon balance of tropical forests. However, because trees are long-lived 
organisms and mortality events are quite rare, we generally lack data to properly understand this 
process and its determinants at the individual level. By comparison, longitudinal tree growth data 
covering several decades for each tree are now available thanks to regularly monitored permanent 
sample plots throughout the tropics. Different authors have shown that mortality sometime 
depends on tree size (U-shape relation) and most often strongly depends on past growth (used as 
a synthetic proxy for the effect of many unmeasured variables related to tree vigor). Nevertheless, 
the link between growth and mortality is poorly understood and growth is usually taken into 





account rather crudely in mortality models. We tested the ability of several output variables 
resulting from growth models to predict mortality in an undisturbed wet evergreen monsoon 
forest in the Western Ghats of India, annually surveyed for more than 20 years. We used a mixed 
modeling framework to estimate an individual growth effect as an indicator of time-consistent 
individual growth deviation from the corresponding species-specific growth response to ontogeny 
(tree size) and environment (crowding, aspect, slope and annual population effect). This 
individual growth effect proved to be a better predictor of individual mortality than classical 
indicators of past growth, that are usually based on a limited number of growth years and do not 
differentiate properly tree vigor from contingent effects. This individual unexplained effect can 
be interpreted as a frailty indicator that integrates the growth relative performance of a tree over 
20-years, given its species and growing conditions. Our findings underline the importance of 
considering intra-specific variability and interactions between demographic processes to properly 
represent individual behaviors within ecological communities. We believe that such an approach 
based on an explicit link between individual growth and individual probability of mortality is of 
great interest to improve forest dynamics simulations and explore different scenarios of evolution 
of tropical forest ecosystems. 
INTRODUCTION 
Studying tropical forests is challenging in many ways. In particular, these species rich ecosystems 
are characterized by a large proportion of rare species for which the lack of data prevents from 
understanding how they may differ in their ecological strategies (Lewis et al. 2004). Yet, 
quantifying demographic processes (i.e. tree recruitment, growth and mortality) and their 
variability is crucial to understand community structure and forest dynamics (Clark & Clark 
1992; Tilman 2004). In particular, differences among species demographic rates in response to 
environment have been shown to be determinant in maintaining forest tree species diversity 
(Denslow 1987; Condit 2006).  
Tree growth has been the most studied demographic process in tropical forests thanks to time 
series of stem diameter increments provided by permanent sampling plots (Losos & Leigh 2004). 
Many studies demonstrated the diversity of growth drivers and species growth strategies in 
tropical forests (Clark et al. 2010; Rüger et al. 2011a). To fully interpret how this diversity might 
shape forest dynamics or species coexistence, in-depth studies of recruitment and mortality 
processes are also needed. However, modeling recruitment and mortality is still challenging, 
mainly because of the relative paucity of data: trees being long-lived organisms, observations of 
these events are rare and their statistical estimations imprecise. 
Even if numerous methods have been proposed to improve basic mortality models, they still 
provide quite poor predictions (Antón Fernández 2008). Nevertheless, an emergent result from 





past research is that tree growth and mortality are strongly linked (Wyckoff & Clark 2000; Bigler 
& Bugmann 2003; Rüger et al. 2011b; Hurst et al. 2012; Gillner et al. 2013) making information 
provided by the analysis of tree growth potentially interesting to improve tree mortality 
predictions. But in most cases, growth has been introduced rather crudely in mortality models. 
For instance, last-observation-carried-forward (LOCF) method (Shao & Zhong 2003; Ye, Lin & 
Taylor 2008) only uses the last known growth value as a mortality predictor in longitudinal 
studies. In addition, measured growth is contaminated with measurement errors or imprecision 
that can cause loss of power in detecting mortality drivers (Carroll et al. 2012).  
Tree growth is frequently considered as a proxy for tree vigor (Kaufmann 1996; Wyckoff & 
Clark 2000; Bigler & Bugmann 2003; Gillner et al. 2013) and a low growth rate (i.e. low vigor) 
generally predicts a higher mortality risk. However, one may be interested not only in predicting 
survival but also in understanding the drivers hidden behind this relationship. For instance, local 
crowding, known to reduce tree growth (Rüger et al. 2011a, Le Bec et al., accepted in PLoS 
One), is suspected to increase mortality risk. However, classical approaches often fail to properly 
identify this last relationship, in particular because crowding may have both negative effects (by 
increasing competition for resources and thus reducing growth) and positive effects on survival 
through mechanisms of herd protection (Peters 2003) or more generally positive interactions 
between large trees (Hurst et al. 2011). Similar considerations can be held regarding the 
relationships between tree size and mortality. On the one hand, growth is known to vary along 
tree ontogeny (Hérault et al. 2011) and size may thus have an indirect effect on mortality. On the 
other hand, a large tree size is associated with physical instability (van der Meer & Bongers 
1996) that does not affect its growth but that may have a direct effect on its mortality risk. So the 
mortality process is by nature heterogeneous, in the sense that it results from multiple direct and 
indirect causes. Being able to disentangle such causes could greatly improve our understanding of 
the mechanisms driving tropical forest dynamics (see a summary in Fig. 1). 
Despite the careful attention given to modeling growth, most of the variability of this process still 
remains unexplained. Nevertheless, recent studies advocate that even though unexplained, this 
tree growth variability is not random and corresponds to a large extent to individual differences 
resulting from high dimensional niche differences and genetic differences (Chaubert-Pereira et al. 
2009; Clark et al. 2010). This type of unexplained but structured variability is also referred being 
the consequence of latent (i.e. unobserved) heterogeneity in the literature (Cam et al. 2013). For a 
long time, such latent sources of variability have been recognized as important in explaining 
animal or human population dynamics (Vaupel, Manton & Stallard 1979; Aubry et al. 2011; 
Scranton 2012; Cam et al. 2013) and more recently in explaining tree population dynamics (Clark 
et al. 2007, 2010; Clark 2010). A range of empirical and theoretical results suggest that it has 
important community-level consequences. For instance, Clark et al. (2007) showed that 





introducing individual random effects in forest simulations to account for structured unexplained 
variability favored tree species coexistence.  
If unobserved growth heterogeneity begins to receive concern (Clark 2010; Clark et al. 2011) and 
to be used to characterize species growth strategies (Le Bec et al., accepted in PLoS One), 
unobserved mortality heterogeneity remains poorly explored. Yet, some studies in animal 
ecology showed that such latent heterogeneity in individual frailty within populations covaries 
with latent heterogeneity of other demographic processes (Cam et al. 2002). Given the strong link 
expected between tree growth and mortality, such covariations may likely be a common feature 
in forest tree stands. Accounting for how growth variations partition between observed and latent 
factors may thus greatly help us understanding tree mortality process that could otherwise appear 
highly stochastic. Last but not least, it has been shown that ignoring such latent heterogeneity can 
bias estimates of demographic responses (Zens & Peart 2003). Regarding mortality, such bias 
arises from the shift in cohort composition over time due to the progressive loss of frailer 
individuals (Service 2000; Cam et al. 2002; Aubry et al. 2011). As a result, mortality risk is 
generally underestimated for large forest trees (Zens & Peart 2003) and senescence mechanisms 
may even be hidden (Service 2000). 
Another source of heterogeneity comes from inherent differences in species ecological strategies 
that are the result of long term selection processes. Some species are for instance known to be 
adapted to having a slow growth (Reich 2014). These species are also suspected to exhibit 
different mortality rates and different responses to competition (Sterck, Poorter & Schieving 
2006; Valladares & Niinemets 2008; Wright et al. 2010). As an illustration, shade tolerant 
species are expected to have a rather low growth (even when competition is low) that trades-off 
with a low mortality (even when competition is high) allowing these species to coexist with light 
demanding species, even in the upper canopy strata. Observed heterogeneity in growth and 
mortality within forest stands may thus be used to characterize species ecological strategies. In 
this context, being able to unambiguously identify the impact of crowding and tree size on both 
growth and mortality processes is crucial to assess tropical tree species strategies diversity.  
Our main objective in the present study is thus to show that introducing growth model 
components as explanatory variables in a survival model helps (1)disentangling direct and 
indirect effects of tree size and crowding on mortality, (2) partitioning observed and latent 
heterogeneity driving mortality risk variability within a tree community, (3) bringing new 
insights into the classical growth-mortality trade-off characterizing tree species shade tolerance, 
(4) improving prediction of individual mortality risk. We used growth predictions provided by a 
maximum likelihood mixed model (Le Bec et al., accepted in PLoS One) as covariates in a 
maximum likelihood Cox proportional hazard survival model. We particularly explored the 
effects of (1) the species growth responses to deterministic factors hypothesized to catch the 





indirect effects of tree size and crowding on mortality, and (2) the individual growth model 
component quantifying how each tree consistently deviates from its mean species response and 
hypothesized to catch the effect of unobserved drivers and intrinsic tree vigor. Both models were 
fitted to annual censuses of the fate (growth and survival) of c. 3,800 trees with stem girth ≥ 30 
cm of 102 species over a 21-y period in a permanent tropical forest sample plot in the Western 
Ghats of India. 
MATERIAL AND METHODS 
Data 
Our analysis is based on data from Uppangala Permanent Sampling Plots (UPSP; 12° 32' 15'' N, 
75° 39' 46 E) located at an elevation of 400-600 m AMSL in an undisturbed wet evergreen 
monsoon forest of the Pushpagiri Wildlife Sanctuary in the Western Ghats of India (Pélissier et 
al. 2011). The site is part of Kadamakal Reserve Forest, which comes under the Dipterocarpus 
indicus-Kingiodendron pinnatum-Humboldtia brunonis type of the low elevation dense moist 
evergreen forests of the region (Pascal & Pélissier 1996). The climate is warm throughout the 
year (mean annual temperature of c. 27°C) and characterized by a contrasted regime of 
precipitations that brings a mean annual rainfall of about 5100 mm from the Indian southwest 
monsoon, mainly concentrated from June to October (c. 90%) and followed by a dry season with 
4 months with rainfall < 100 mm (see details in Pélissier et al., 2011).  
In this paper we used data from 5.07 ha in which 3870 trees above 10 cm girth at breath height 
(gbh) have been yearly surveyed between 1990 and 2013 thanks to permanent dendrometer bands 
allowing a theoretical precision of 0.2 mm on gbh measurements (Pélissier et al. 2011). For 
convenience in our interpretations, gbh were converted into diameter at breath height (dbh). The 
fate of all the trees was then assessed annually and the trees that died since previous survey were 
quoted, when possible, as "standing dead", "fallen", or "broken”. We grouped the two last classes 
into a single one of "accidentally dead" trees. For 92 out of 551 dead trees the type of mortality 
was unspecified in the database. From the tree georeferencing we computed at each census date a 
crowding index based on local neighborhood of each tree, which reflects local competition. From 
our preliminary study of tree growth (Le Bec et al., accepted in PLoS One), we chose as 
crowding index the local basal area within a 15-m radius (ba).  
Out of the 582 dead trees observed over the period, 31 had to be excluded from the dataset 
because, due to early death, no growth observation was available for those trees. The same 
proportion of trees that were still living at the end of the period (174 out of 3286) was thus 
randomly excluded from the dataset to avoid estimation bias of mortality risks or rates.  






In a recent paper (Le Bec et al., accepted in PLoS One), we introduced a linear mixed model that 
decomposed growth variability within each species in UPSP, into a part explained by covariates 
(dbh, ba15, local slope and local aspect), an individual effect (how an individual deviates 
consistently over time from its predicted growth response) and a date effect (accounting for 
synchronic temporal fluctuations). Equation 1 synthesizes our growth model formulation:  
 
∆𝑑𝑏ℎ𝑖𝑗𝑡 = 𝑓𝑖(𝑐𝑖𝑗𝑡) + 𝑖𝑛𝑑𝑖𝑣𝑖𝑗 + 𝑑𝑎𝑡𝑒𝑖𝑡 + 𝜀𝑖𝑗𝑡      Eqn. 1 
 
where ∆dbhijt is the annual diameter increment computed for each individual tree j of species i, as 
the difference between its diameter at t and t-1 divided by ∆t in days to account for the slightly 
variable census intervals (from 305 to 426 days). The term fi(cijt) is a linear combination of the 
covariates where parameters are species specific (species random effects on both the model 
intercept and the slope of covariates). This term represents the average growth response of 
species i given values of the covariates for tree j at time t. The term indivij is the individual 
random effect for tree j of species i, which represents how much the growth trajectory of that tree 
deviates consistently over time from species i average growth response. The term dateit is the date 
random effect for species i at time t, and accounts for the synchronous growth variation at time t 
of all individual trees of species i. Finally, εijt is the residual growth for tree j of species i at time t 
(assumed i.i.d.). 
This approach allowed us to identify a variety of growth strategies among the 102 species that 
exhibited contrasted intra-specific growth variability patterns. Our present study focuses on the 
contribution of growth to improve mortality model performance. We more specifically tested the 
interest of using the growth model predictions as predictors of mortality, in particular when 
disaggregating the growth model into its different components (see Eqn. 1) expected to reflect 
different types of drivers (ontogeny, competition, tree vigor, etc.).  
Survival model 
In this study, we used the popular semi parametric Cox proportional hazard model (Cox 1972) to 
estimate how individual hazard changes among trees and over time. This method estimates in an 
efficient way the distribution of individual hazards relatively to a baseline hazard that is not 
estimated during the fitting process (but may be approached a posteriori by the Breslow's 
estimator of the baseline hazard; Breslow, 1972). The hazard can be interpreted as the 





instantaneous probability that the event of interest occurs, estimated as the probability for a tree 
to die between t and t + dt, knowing a set of covariates, X. Equation 2 gives the general form of 
the Cox proportional hazard model in which h represents the hazard at time t for an individual 
tree with covariate vector X and h0 represents the baseline hazard:  
 
ℎ(𝑡|𝑿) =  ℎ0(𝑡) exp(𝛽1𝑋1(𝑡)  +  … + 𝛽𝑝𝑋𝑝(𝑡))      Eqn. 2 
 
The ratio of two hazards when a single covariate (Xi) increases by one unit equals the exponential 
of the corresponding parameter (βi). The exponential of a coefficient is thus interpreted as a 
multiplicative effect on the instantaneous risk of death when the covariate increases by one unit. 
It is noteworthy that working with ratios, makes estimating the baseline hazard not mandatory. 
We used as covariates various combinations of tree size (dbh), local crowding (ba), past observed 
growth (obs.gr) and of the growth model components (see Eqn 1) previously fitted on the same 
dataset. In order to make direct comparisons of the Cox model parameters, covariates were 
standardized before fitting the model. Table 1 gives the corresponding standard deviations that 
also represent how much each covariate raw value actually increases when the scaled covariate 
increases by one unit. Model selection was used to compare the predictive ability of the different 
combinations of covariates in the survival model (see next section). 
In addition to the more rigorous analysis allowed by the Cox proportional hazard model as 
compared to a classical mortality rate estimator, Antón Fernández (2008) showed that Cox model 
including time dependent covariates such as crowding and tree size were able to better 
discriminate living and dead trees and explained more variability. We thus used the proportional 
hazard Cox model including time-varying covariates in order to identify mortality drivers and to 
quantify their effects among and within tree species. We also tested the contribution of adding 
species effects in these models by 
using mixed effect Cox models. 
Species were treated as random 
effects because of the high number of 
species in our dataset (many of which 
being rare). This approach forces rare 
species parameters to be in a realistic 
range driven by abundant species 
(Cnaan, Laird & Slasor 1997; Zuur et 
al. 2009).  
Table 1: Covariates mean and standard deviation. The standard 
deviation also represents how much the covariate increases when 
its scaled version increases by one unit. 
 
Covariates Mean Standard deviation 
dbh 23.3 17.6 
ba15 43.7 14.9 
obs.gr 0.153 0.273 
mod.gr 0.153 0.173 
fi(cijt) 0.153 0.130 
indivij 0.000 0.118 
 





Finally, in order to investigate to what extent “background” mortality (e.g. linked to senescence 
or competition) and “catastrophic” mortality (i.e. accidental mortality for instance caused by 
windthrows or landslides), as defined by Lugo & Scatena (1996), responded to similar drivers, 
we fitted the Cox models to two subsets of our full dataset (subscript “t”). The first subset 
contained living trees and trees that died standing to assess background mortality (subscript "b") 
while the second subset contained living trees and trees that died accidentally, i.e. that were 
reported as broken or fallen in the database (subscript "c").  
Cox model does not provide straightforward probability of mortality that may be useful for 
discussion. We thus used the Breslow's estimator of the baseline hazard (Breslow 1972) to 
estimate (a posteriori) individual hazards from the previously fitted Cox models. Individual 
hazards were integrated over one year (under the assumption that covariates did not vary over this 
period) to estimate individual annual survival probabilities then converted into annual mortality 
probability to facilitate interpretations (Pmortality = 1 - Psurvival).  
Analysis 
The outcome variable of a survival model being a time to event, we used a concordance index as 
a measure of predictive discrimination of Cox models (Gönen & Heller 2005). Concordance can 
be viewed as a generalization of the area under the ROC curve (AUC) when the outcome variable 
is not dichotomous. Harrell's c-index is defined as the probability of two predictions to be 
concordant with observations (Harrell Jr., Lee & Mark 1996). Two predictions are said 
concordant if the observed and predicted survival times are in the same order. Akaïke 
Information Criteria (AIC) were also used to compare models in terms of goodness of fit and 
parsimony.  
In order to explore species shade tolerance characteristics, we predicted growth at standardized 
conditions: for a small dbh of 10 cm at low or high local competition (ba) of 20 or 70 m².ha
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 percentiles of the observed distribution of our crowding 
index). These growth predictions were then used to predict mortality. 
All analyses were performed with the R statistical software (version 3.0.3, R Core Team, 2014) 
and the add-on packages lme4 (Bates et al., 2014), survival (version 2.37-7, Therneau, 2014), 










Modeled growth predicts survival better than observed growth 
We first classically predicted mortality using tree size (dbh), local crowding (ba) and/or past 
observed tree growth (obs.gr) as covariates in survival models, and confirmed that these 
covariates improved the null Cox model AIC and concordance (models M1 to M3 in Tab. 2). 
Making these effects species specific (through species random effects) improved AIC and 
concordance of these Cox models, reflecting that species responded differently to tree size and 
local crowding or to past tree growth in terms of survival. Model M4, which included the three 
covariates together, did not converge. 
Table 2: Model goodness of fit (AIC) and concordance index (Harrell's c-index). All the covariates have a significant 
effect (p < 0.01) on survival (results partly shown in Tab. 3). NAs indicate that models did not converge. NR 
indicates that AIC comparisons are non-relevant because models were not fitted on the same datasets. M9b and M9c 
have been fitted with different datasets corresponding to “background” and “accidental” mortality (see M & M). 
ba15 and dbh respectively is the local basal area within a radius of 15 m around the cored tree. obs.gr and mod.gr 
respectively stand for "observed growth" and "modeled growth". fi(cijt) and indivijare respectively representing 
growth predicted by covariates at the species level and the individual growth effect (see Eqn 1). The date effect used 
in the growth model (dateit in Eqn 1) does not appear here because it was not a significant predictor of survival and 
did not improve any model. The same survival models were fitted with and without species random effects. 
 
 Without species effect With species effects 
AIC Concordance AIC Concordance 
M1 Null model (i.e. no covariate) 8902 0.500 8862 0.517 
M2 ba15 + dbh 8860 0.587 8829 0.595 
M3 obs.gr 8872 0.653 8760 0.68 
M4 ba15 + dbh + obs.gr NA NA NA NA 
M5 mod.gr 8665 0.712 8590 0.720 
M6 fi(cijt) 8876 0.569 8849 0.561 
M7 indivij 8709 0.686 8622 0.691 
M8 fi(cijt) +  indivij 8600 0.734 8563 0.731 
M9 fi(cijt) +  indivij + ba15 + dbh 8567 0.737 NA NA 
M9b fi(cijt) +  indivij + ba15 + dbh NR 0.829 NA NA 
M9c fi(cijt) +  indivij + ba15 + dbh NR 0.694 NA NA 
 
 





Including tree growth modeled with equation 1 (mod.gr) as a predictor improved the survival 
model AIC and concordance (model M5 in Tab. 2), especially when a species random effect was 
also included. The growth model components corresponding to the part explained by covariates 
and to the individual tree effect (Le Bec et al., accepted in PLoS One) also largely improved 
model AIC and concordance when the two terms were used together (see models M6 to M8 in 
Tab. 2). However in this latter case (M8), a species random effect did not improve model 
concordance, meaning that the species-specific effects on survival was already accounted for by 
modeled growth. Adding tree size 
and local crowding index (M9) did 
not lead to convergence issues 
anymore (conversely to M4) and 
even slightly improved model AIC 
and concordance (Tab. 2). 
However parameter estimation 
could not converge when species 





Table 3: Estimated parameters for models M2, M3 and M9 in Tab. 2. Models M2 and M3 correspond to classical 
approaches of mortality (or survival) modeling while M9 corresponds to our approach. Covariates have been 
standardized (see Tab. 1) before fitting the models so that parameters comparison within and among models is 
straightforward. 
 
 X β exp(β) exp(-β) Wald z Pr(>|z|) 
M2 dbh -0.152 0.859 1.164 -3.00 2.7e-03 
ba15 -0.230 0.795 1.258 -5.132 2.87e-07 
       
M3 obs.gr -0.173 0.842 1.188 -12.86 2.1e-16 
       
M9 fi(cijt) -0.839 0.432 2.314 -9.665 < 2e-16 
indivij -1.071 0.343 2.920 -13.68 < 2e-16 
dbh 0.171 1.187 0.824 3.136 0.00171 
ba15 -0.284 0.753 1.329 -5.843 5.11e-09 
 
 
Figure 1: Schematic representation of the direct and indirect 
relationships between growth, mortality, tree size and competition. 
Dotted lines represent indirect effects while plain lines represent 
direct effects. 
 





Parameter estimates change 
Table 3 reports parameter estimates for the Cox models M2, M3 and M9 in Tab. 2. While using 
past observed growth (M3) provided a value of exp() = 0.824 (Tab. 3), meaning that an increase 
of observed growth of one standardized unit (i.e. 0.273 cm.yr
-1
, see Tab. 1) makes the 
instantaneous mortality risk to decrease by c. 20%. Using modeled growth components provided 
much smaller coefficients, i.e. higher reduction of instantaneous mortality risk when standardized 
predicted growth increases by 1 unit (see M9 in Tab. 3). More specifically, when the growth 
predicted by the covariates (fi(cijt)) increased by one standardized unit (i.e. 0.13 cm.yr
-1
), the 
instantaneous risk of death decreased by c. 60% (exp()  = 0.432 in Tab. 3). Similarly, when the 
growth predicted by the individual effect (indivij) increased by one standardized unit (i.e. 0.118 
 
 
Figure 2: exponential of estimated parameters (exp()) from model M2, M3 and M9 in Tab. 2. When covariate 
increases by one standard unit, death risk is multiplied exp(). Covariates have been standardized to allow a 
straightforward comparison among parameters (standard deviations given in Tab. 1). Three datasets have been 
used for parameter estimation: “t” denotes the total dataset, “b” denotes the dataset with standing dead trees and 
“c” denotes the dataset with trees that died accidentally (broken or fallen: see M&M). 
 







), the risk of death was divided by almost 3 (exp()  = 0.343). This reflects that individual 
survival was slightly more sensitive to the individual growth effect than to growth predicted by 
covariates. Parameter estimates associated with tree size (dbh) and local crowding (ba15) have 
changed when modeled growth was introduced in the survival model (M2 vs. M9 in Tab. 3). M2 
predicted a decrease of the risk of death with tree size (exp() = 0.859), while model M9 
predicted an increase of this risk of death with tree size (exp() = 1.19), by c. 20% for an increase 
of 1 standardized unit of dbh (i.e. 17.6 cm). Mortality risk was consistently predicted to decrease 
respectively by 25% (exp() = 0.753 in M9) and 20% (exp() = 0.795 in M3) when local 
crowding increased by one standardized unit (i.e. 14.9 m².ha
-1
) in the two approaches.  
Figure 2 reports parameters and their confidence intervals from the classical Cox models (M2 and 
M3) and from the Cox model including modeled growth components (M9). In the two classical 
models M2 and M3, parameter estimates did not differ significantly between mortality types 
(overlapping confidence intervals). Conversely, the non-overlapping confidence intervals for 
parameters related to growth model terms in M9 reflected that growth did not play the same role 
for trees that died standing and trees that died accidentally. Figure 2 shows that in M9, the values 
 
 
Figure 3: Link between the variance of observed growth and the variance of predicted annual mortality risk when 
observed growth is used as predictor of survival (left panel: M3) and when modeled growth components are used 
as predictor of survival (right panel: M8). The two Cox models used here contained no other covariates than the 
growth terms to avoid confusion between the effect of decomposing growth and the effect of having extra 
covariates. Plain lines represent linear regressions (simple in the left panel and with a log transformation of the 
covariate in the right panel). Dashed lines represent prediction intervals. Species with more than 10 trees only are 
represented to reduce the uncertainty of variance estimates (similar results are obtained when this threshold is 
increased up to species with more than 50 trees). 





of exp() were much lower for trees that died standing , indicating a stronger dependence of 
background mortality on growth than of accidental mortality.  
Mortality risk variability 
As demonstrated above, modeled growth had a higher influence on individual mortality risk than 
observed growth or other covariates. As a consequence, model M9 predicted a higher variance of 
the mortality risk than model M3 (Fig. 3) and model M2 (result not shown). In addition, Fig. 3 
illustrates that introducing two growth terms in the Cox model (M8), makes the link between 
species growth variability and mortality risk variability less constrained (higher degree of 
freedom in the relationship).  
Finally, using modeled growth in conditions of high and low crowding allowed us to compare 
species mortality responses in conditions of extreme competition (see M&M) that are often used 
to define species shade tolerance (Valladares & Niinemets 2008; Gravel et al. 2010). Thus, we 
showed that species mortality risk in high crowding/competition was decreasing with growth in 
low crowding/competition (F: 13.65, p-value < 0.001), showed no significant change with species 
growth sensitivity to competition (F: 0.25, p-value > 0.1) and significantly increased with species 
relative growth sensitivity to competition (F: 8.61, p-value < 0.001) (Fig. 4). This means that 
 
 
Figure 4: Mortality in high competition/crowding (ba15 = 70 m².ha
-1
) according to growth in low 
competition/crowding (ba15 = 20 m².ha
-1
) (leftp panel) or according to growth relative sensitivity to 
competition/crowding (right panel). Only species with more than 10 individuals are represented.  
 





rather than the expected growth – mortality trade-off used to define shade tolerance, we observed 
a trade-off between mortality and species ability to respond to competition in terms of growth.  
DISCUSSION 
Disentangling mortality drivers 
Growth related mortality drivers 
We first confirmed that tree growth and mortality are strongly linked in our study site. It is 
widely accepted that growth is a proxy to tree vitality and thus can be considered as an important 
predictor of mortality (Bigler & Bugmann 2003; Wunder et al. 2008a; b; Rüger et al. 2011b): a 
decrease in tree vigor is associated with an increase of mortality. Whatever the approach used, 
our analysis confirmed this growth dependence of mortality. We showed that past observed 
growth was a significant predictor of mortality, but the fact that parameters (exponential of 
estimates) related to modeled growth were much lower than other parameters underlines that 
growth (modeled) is actually a stronger driver of mortality than it appeared with the classical 
approach (e.g. model M3). Modeling growth allowed us to disentangle ecologically relevant 
growth variability (i.e. explained by observed or latent heterogeneity) from measurement errors 
and imprecision (assumed to represent most of the growth model residuals, Le Bec et al., 
accepted in PLoS One) that may lead to biased parameter estimates and hamper the detection of 
important relationships (Antón Fernández 2008). In addition, in longitudinal studies like ours, it 
is difficult to identify precisely the exact time of death, due to the slow nature of the 
deperishment process characterizing a non-accidental tree death or to the difficulty to diagnose 
crown condition for less visible canopy trees. A null growth might then be observed between to 
censuses because the tree has already been dead for some times, resulting in introducing a bias in 
parameter estimation. Using modeled growth prevents these issues and we proved here that in 
turn, alive and dead trees were well-discriminated by our Cox model. 
In addition, we showed that partitioning growth variability into a term predicted by covariates 
(i.e. explained by observed heterogeneity) and an individual effect (i.e. attributed to latent 
heterogeneity), largely improved the Cox model goodness of fit. These two growth components 
do not have the same ecological meaning. On the one hand, growth predicted by covariates (tree 
size and crowding) both describes the overall ability of a species to grow fast or slow and 
describes how individual trees respond to environmental heterogeneity (Le Bec et al., accepted in 
PLoS One). The fact that species random effect did not improve our model means that the link 
between growth and mortality at the species or individual level can be explained by the same 
parameter. As a consequence, the relationship is unidirectional: when individual or species 





growth decreases, individual or species mortality risk increases. Similar processes are thus likely 
driving the relationship between growth and mortality at the species and individual levels. We did 
not expect such a result because growth and mortality patterns at the species level are believed to 
result from long term selection processes, while at the individual level they are expected to 
depend more on current tree vigor. On the other hand, the individual effect reflects how a given 
tree deviates (consistently in time) from its species growth prediction in the same given 
conditions. This last term may reflect environmental heterogeneity influencing growth and not 
accounted for by the measured covariates. But it may also reflect genetic or life-history 
heterogeneity within tree populations. By disentangling this species level growth prediction and 
this individual relative performance, we greatly improved our Cox model ability to discriminate 
living and dead trees. 
We showed that using modeled growth does not require the introduction of a species random 
effect in our Cox model even though the growth dependence of mortality is likely to be species 
specific (as suggested by the classical approach in which species random effect is relevant; see 
for instance (Rüger et al. 2011b). In our approach, species specific growth dependence of 
mortality appeared accounted for indirectly by the growth model terms (species specific 
modeling of growth). It follows that mortality risk and its variability also vary among species. 
The higher degree of freedom introduced by using two growth terms allowed a higher flexibility 
in the relationship between growth and mortality. As a result, using a species effect was not 
needed in the survival model. This suggests that, when growth features are correctly identified, 
the link between these proxy variables and mortality is likely to be the same for all the species. 
This result support our introductory hypothesis that fully exploiting information supplied by long 
growth series could allow getting deeper insights into the mortality process that first appeared 
scarcely described by survival data. 
Finally, we expected survival to be predicted by the date effect estimated in the growth model. 
Such temporal fluctuations (synchronic among individuals) in growth have been hypothesized to 
reflect climatic effects (Le Bec et al., accepted in PLoS One), which could have likely affected 
survival. It appeared that this temporal growth effect was not a significant predictor of survival. 
Nevertheless, we still believe that climate can play a key role in survival variability (Bigler et al. 
2007; Newbery & Lingenfelder 2008; Allen et al. 2010; Phillips et al. 2010). It is likely to have a 
complex influence on survival. In particular, climatic events can have lagged effects on survival 
(Bigler et al. 2007), can influence survival only when repeated (Stringer et al. 1989), can interact 
with other factors such as site or tree size (Suarez, Ghermandi & Kitzberger 2004; Suarez & 
Sasal 2012; Ouédraogo et al. 2013) or can have nonlinear effects (Franklin, Shugart & Harmon 
1987; Adams et al. 2009). Further investigations regarding the influence of climate on survival 
are needed to understand the mechanisms involved in the forest dynamics at Uppangala. In 
particular, massive mortality events are suspected to have occurred in the past whose effect still 





imprints the current forest dynamics and  could explain why stand basal area has increased by 




) over the 21-y period. 
Other mortality drivers 
With the classical models M2 and M3, we could not simultaneously assess the effects of growth, 
tree size and crowding because of convergence issues. This problem did not occur when modeled 
growth was used in the Cox survival model, thus allowing us to disentangle these various effects 
on mortality. This probably reflects the higher identifiability of these correlated mortality drivers 
when growth is partitioned and do not include measurement errors (Carroll et al. 2012).  
The parameter associated to tree size drastically changed when growth could be introduced in the 
model. In the simple model (M2), individual mortality risk was predicted to decrease with tree 
size while it was predicted to increase in the complete model (M9). In this latter model, tree size 
can be seen as having a direct and an indirect effect on mortality (Fig. 1). We showed in Le Bec 
et al. (accepted in PLoS One) that tree species in UPSP exhibited either an increase or decrease in 
growth with tree size (see Fig. 1 in Le Bec et al., accepted in PLoS One) which could result in 
either a positive or negative indirect effect of tree size on survival. In the meantime tree size is 
associated with senescence and physical instability issues (Hurst et al. 2011) that could result in a 
negative direct effect of tree size on survival. Using modeled growth allowed us to disentangle 
direct and indirect effects of tree size on survival, which could not be done with the classical 
approach because of convergence issues. 
We also disentangled direct and indirect effects of crowding on mortality. Similarly to the effect 
of tree size, an increase in crowding predicted a decrease in tree growth, assumed to reflect the 
effect of competition, for almost all the species in UPSP (Le Bec et al., accepted in PLoS One) 
thus having an indirect negative effect on tree survival. We conversely observed a positive direct 
effect of crowding on tree survival in model M9, which could reflect various mechanisms (Peters 
2003; Fajardo & McIntire 2011). In particular, crowding is hypothesized to improve soil quality 
(Cavard et al. 2011), to contribute to physical stability of large trees (Hurst et al. 2011) or to 
mitigate climatic variations in the understory (Couralet et al. 2010) and thus to reduce mortality 
risk. In addition recent studies associated such a positive crowding or density dependence to 
mechanisms of herd protection (Wills 1996; Peters 2003) that links the presence of neighbors to a 
reduction in the transmission of species specific pathogens. Such opposite (or compensatory) 
effects of local crowding could explain that many studies reported limited impact of crowding on 
tree mortality in the tropics (Peters 2003; Das et al. 2011; Rüger et al. 2011b; Luo et al. 2012). 
Finally, using different data subsets according to the type of mortality to fit our complete model 
(M9) significantly changed parameter estimates. It showed that background mortality (i.e. 
standing dead trees) was more sensitive to growth than accidental mortality events (fallen, broken 





and crushed dead trees). In addition, it revealed that living and dead trees were better 
discriminated in the case of background mortality. This higher predictability of standing mortality 
is likely to result from the deterministic nature of this process. Conversely the other types of 
mortality probably represent more stochastic events (windthrows, secondary tree falls, soil 
instability, pathogen outbreaks, etc.) for which tree susceptibility appeared less predictable by 
growth. The fact that these mortality events were predictable by growth, to some extent, might 
reflect two phenomena. It may underline that tree susceptibility to accidental mortality is favored 
by a low growth (Franklin et al. 1987), but it may also reflect that even if a tree died standing, 
death might be recorded only once the tree falls or breaks (a tree standing dead can be 
confounded with an living tree in case of poor crown visibility). 
Mortality and species ecological strategies 
Tree mortality is an event that occurs only once for a given tree. Thus, conversely to the growth 
process, it is not possible to directly observe intraspecific variability of mortality risk (Clark 
2007). The only solution is to identify mortality drivers and assess their variability within a 
population in order to infer mortality risk variability. This mortality risk variability refers to 
"observed" or "explained" mechanisms which are likely to be complemented by latent (or 
"unobserved", or "unexplained") processes (Aubry et al. 2011; Scranton 2012; Cam et al. 2013). 
Growth variability captured by the individual random effect can be considered as a proxy for 
such latent processes that operate on tree growth. Together with the fact that this growth term is 
an interesting predictor of mortality, our approach disentangled observed and latent mortality risk 
variability. As a result, we showed that the complete Cox survival model (M9) predicted higher 
mortality risk variability than the classical models in which confusion between factors typically 
led to loss power in detecting mortality drivers (Carroll et al. 2012). 
Growth and mortality are two key processes driving forest dynamics and representing two major 
axes of differentiation among species, believed to contribute to maintain the high tree species 
diversity observed in the tropics. In a previous study (Le Bec et al., accepted in PLoS One), we 
identified a large variety of growth strategies and highlighted that relative growth sensitivity to 
competition (change of growth in % with crowding) was a relevant axis of differentiation among 
species. In the present study, we highlighted that the links between growth and mortality were 
similar at the species and individual levels. In more details, we explored the link between growth 
under low competition and mortality under strong competition that is classically used to 
characterize species shade tolerance. This approach failed to identify the expected trade-off but is 
however consistent with our previous results: inherently slow growing species (also being those 
which are the slower under low competition) exhibit on average a higher mortality (even under 
strong competition). We believe that the concept of shade tolerance was developed based on a 





rather limited number of emblematic species such as fast-growing pioneer or strict understorey 
slow-growing shade tolerant species that led to confuse species growth speed and species shade 
tolerance. Growth speed should not be used as an indicator of shade tolerance but more as scaling 
factor necessary to take into account in order to unambiguously characterize species ecological 
strategies. Le Bec et al. (accepted in PLoS One) showed that, in order to avoid confusion between 
species inherent growth and species ability to cope with competition, one should look at how 
species may change its growth in proportion (“species relative competition sensitivity”) rather 
than how growth changes in absolute value. We showed here that there was a positive link 
between species relative competition sensitivity and mortality under strong competition. In other 
words, species that most react (qualitatively) to competition in terms of growth are also the one 
exhibiting the higher mortality risk under strong competition.  
CONCLUDING REMARKS 
The main conclusion of our work is that using the large amount of information available on 
growth helps understanding scarce mortality data because a strong link exists between those two 
processes. Modeling growth and structuring its observed and latent components thus helps 
identifying growth features that drive mortality. However, classical survival time predictions 
made from logistic regressions or survival models do not take into account the dynamic and 
endogenous nature of mortality determinants (Rizopoulos 2012). For instance, dbh monotonically 
increases along a tree life, and in turn, growth also changes (Le Bec et al., accepted in PLoS One; 
Rüger et al. 2011a). Predicting survival time based on fixed covariates thus becomes unrealistic 
and biases because all individuals might not exhibit the same covariate evolution. To overcome 
this issue, a solution would be to model jointly the evolution of the covariate and the survival 
time. Joint models allow dynamical predictions (Rizopoulos 2012) in which the evolution of the 
mortality determinants (growth rate in our case) is predicted jointly with the survival time that 
intrinsically depends on it (and vice-versa). Such an approach has been developed and commonly 
used in medical research to predict patient survival based on time varying biomarkers. Studying 
the link between tree growth and mortality falls within the same framework. However, really few 
studies have tried to introduce these techniques in ecology but given the advances it allowed in 
medical sciences, it appears as a promising way to better identify in an unbiased way the most 
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Joint modeling of tree growth and mortality accounts for 













 IRD, UMR AMAP, 34398 Montpellier cedex 05, France 
2 
AgroParisTech, 75005 Paris, France
 
3 
IRSTEA, UR EM, 38402 Saint-Martin-d’Hères cedex, France 
4 
INRA, UMR AMAP, 34398 Montpellier cedex 05, France
 
5 
Institut Français de Pondichéry, Puducherry, 605001 India. 
 
Correspondence author: Jimmy LE BEC: jimmy.lebec@gmail.com 
 
Key-words: Cox proportional hazard survival model, Indian Western Ghats, joint model of 
longitudinal and time-to-event data, linear mixed model, ontogenetic selection, population 
heterogeneity, tropical forest, Uppangala Permanent Sample Plots. 
ABSTRACT 
Growth and mortality, two important demographic processes of the forest dynamics, have usually 
been analyzed separately despite their endogenous relationship due to the dependence on 
secondary growth for trees to replace their conductive tissues and thus to survive. In addition, if 
heterogeneity (i.e. inter-individual variability) within populations has been frequently considered 
in tree growth studies, it has usually been ignored in mortality studies. Heterogeneity as however 
been shown to potentially introduce serious bias in mortality risk estimations, especially for large 
trees. Therefore, separate analyses of growth and mortality, although useful, may not be able to 
provide adequate answers to some important research questions on heterogeneous tree population 
dynamics. In this study, we used an appropriate method to model jointly tree diameter growth and 
mortality in order to account properly for the nature of the relationship between these two 





variables and for the heterogeneity in mortality risk within tropical tree species populations. The 
joint model comprised a linear mixed model of the longitudinal tree diameter growth and a Cox 
proportional hazard model of tree survival in an undisturbed wet evergreen monsoon forest in the 
Western Ghats of India, annually surveyed for more than 20 years. We applied the joint modeling 
framework to four common species that differ in the potential forest strata they occupy at 
maturity: emergent, canopy, sub-canopy and understory. By comparing the survival function 
fitted at the population level to the average individual survival function predicted for a cohort of 
small trees, we show that the observed populations were likely to have experienced a selection of 
the less frail individuals along ontogeny that varied in intensity among the four species. These 
results suggest that strong biases might appear in forest dynamics models that do not properly 
account for the growth dependence of mortality in heterogeneous tree populations.  
INTRODUCTION 
Growth and mortality are important demographic processes of the forest dynamics. In particular, 
they are involved in the dynamics of carbon stock (Saleska 2003), they have important 
evolutionary implications (Franklin, Shugart & Harmon 1987; Service 2000) and they play a 
central role in species turn over patterns (Lewis et al. 2004) and thus in species coexistence 
mechanisms (Magurran & Henderson 2010; Swenson et al. 2012).  
Modeling mortality often raises more difficulties than modeling growth because of the relative 
scarcity of mortality data compared to long time-series of tree growth. However many studies 
emphasized the tight link between these two processes, suggesting that the higher amount of 
information contained in growth data may be useful to better understanding mortality (Le Bec et 
al. in prep for Journal of Ecology). Tree growth has frequently been used as covariate in 
mortality models and interpreted as a proxy for tree vigor (Bigler & Bugmann 2003). It remains 
that classical modeling approaches usually explain rather poorly mortality (Antón Fernández 
2008) and may produce bias estimates of parameters in case of heterogeneous populations 
(Service 2000; Zens & Peart 2003) as a result of selection of the less frail individuals as they age. 
While frailer individuals tend to die earlier, the composition of the population changes and thus 
observed mortality rate does not reflect anymore the true underlying mortality risk of cohorts of 
individual trees. In particular, the baseline mortality risk may be underestimated for large (i.e. 
old) trees, leading to overestimate the predicted survival of the cohort as tree grow. This 
phenomenon of ‘‘cohort selection’’ is increasingly appreciated as a confounding factor in studies 
of senescence but, to our knowledge, has never been described regarding tree populations (Zens 
& Peart 2003).  
There are well-established methods for analyzing longitudinal measurements and time-to-event 
data separately, such as linear mixed effects models for longitudinal data and the Cox 





proportional hazard model for survival data. However, analyzing separately tree growth and 
mortality and using growth as a predictor of mortality raise methodological challenges to 
properly account for the particular nature of the dependence between these two variables 
(Prentice 1982; Tsiatis, Degruttola & Wulfsohn 1995; Kalbfleisch & Prentice 2002; Rizopoulos 
2012). Some authors have shown that separate modeling could even lead to important bias 
(Kalbfleisch & Prentice 2002; Guo & Carlin 2004). Faucett & Thomas (1996) thus proposed a 
method known as joint modeling of longitudinal and time-to-event data. This approach developed 
and now widely used in medical research (Jacqmin-Gadda, Thiébaut & Dartigues 2004; Proust-
Lima et al. 2009; Dantan et al. 2011) has rarely been used in ecology (Cam et al. 2002; Kendall 
et al. 2011), despite the similarities of the research questions (e.g. linking a longitudinal measure 
of a biomarker to survival of patients, Lin et al. 2002). Joint models have been shown to reduce 
bias in parameter estimates by properly accounting for the dependence between the longitudinal 
covariate and the time to event. This method also provides an important advantage over separate 
analysis, that is, the possibility of making dynamic predictions of survival, i.e. of taking into 
account the predicted evolution of the longitudinal variable.   
In this study we used demographic data from four abundant species that represents the vertical 
structure in a permanent tropical forest sample plot in the Western Ghats of India. Annual 
surveys conducted between 1990 and 2011 provided data used to model jointly tree growth and 
survival in order to address the following questions: I) Is the joint model actually performing 
better than the separate modeling approach to featuring mortality growth-dependence? II) Does 
accounting for mortality lead to modify growth and survival model parameters? III) Is the 
hypothesized shift in the (frailty) composition within a population along its ontogenetic gradient a 
major phenomenon?  
MATERIAL AND METHODS 
Data 
Our analysis is based on data from Uppangala Permanent Sampling Plots (UPSP; 12° 32' 15'' N, 
75° 39' 46 E) located at an elevation of 400-600 m AMSL in an undisturbed wet evergreen 
monsoon forest of the Pushpagiri Wildlife Sanctuary in the Western Ghats of India (Pélissier et 
al. 2011). The site is part of Kadamakal Reserve Forest, which comes under the Dipterocarpus 
indicus-Kingiodendron pinnatum-Humboldtia brunonis type of the low elevation dense moist 
evergreen forests of the region (Pascal & Pélissier 1996). The climate is warm throughout the 
year (mean annual temperature of c. 27°C) and characterized by a contrasted regime of 
precipitations that brings a mean annual rainfall of about 5100 mm from the Indian southwest 





monsoon, mainly concentrated from June to October (c. 90%) and followed by a dry season with 
4 months with rainfall < 100 mm (see details in Pélissier et al., 2011).  
Our study focuses on four abundant species in this forest, Vateria indica L., Palaquium ellipticum 
(Dalz.) Baill, Knema attenuate (J.Hk. & Th.) Warb. And Humboldtia brunonis Wall., each 
belonging to one of the four vertical forest strata (emergent, canopy, sub-canopy and understorey, 
respectively). These species represent more than 42% of the total number of trees in UPSP and 
may thus be considered as good representatives of the community structure. A total of 1663 trees 
above 10 cm girth at breath height (gbh) of these species have been yearly surveyed between 
1990 and 2011 thanks to permanent dendrometer bands allowing a theoretical precision of 
0.2 mm on gbh measurements (Pélissier et al. 2011).For convenience in our interpretations, gbh 
were converted into diameter at breath height (dbh). 
The fate of all the trees (dead/alive) was thus assessed annually. From the tree georeferencing, we 
computed at each census date a crowding index based on the local neighborhood of each tree, 
which reflects local competition. From a preliminary study of tree growth (Le Bec et al. accepted 
in PLoS One), we chose as crowding index the local basal area within a 15-m radius (ba). 
Similarly, local terrain slope and aspect were available for all the trees based on their locations. 
In total, we used 35724 observations of growth and fate of 1663 trees (659 V. indica, 192 P. 
ellipticum, 222 K. attenuata and 590 H. brunonis), among which 196 have died over the census 
period (Table 1 for a summary of species attributes). 
Modeling the repeated growth measurements 
Modeling a variable that has been repeatedly measured (i.e. longitudinal variable) typically 
requires special treatment to account for the non-independence of observations. Linear mixed 
model with an individual random effect is a classical method to account for this kind of 
correlation in data (with repeated measures on the same individuals). In a previous work, we 
proposed and discussed a linear mixed model of tree growth based on the same data set (Le Bec 
 
Table 1: Summary of species demographic attributes 
Species Potential 
strata 






Abundance Mean dbh ± 
sd (cm) 
Vateria indica Emergent 0.26 ± 0.30 0.49 ± 0.34 659 30.1 ± 22.9 
Palaquium ellipticum Canopy 0.10 ± 0.15 1.1 ± 0.8 192 17.9 ± 11 
Knema attenuata Sub-canopy 0.12 ± 0.19 1.1 ± 0.59 222 23 ± 10.5 
Humboldtia brunonis Understorey 0.03 ± 0.10 0.92 ± 0.54 590 11.9 ± 2.1 
 





et al. accepted in PLoS One). This model was fitted at the community level and included species 
random effects to account for species-specific growth responses to covariates, as well as a date 
random effect to account for synchronic growth fluctuations within populations and an individual 
random effect to account for how much an individual tree growth deviated consistently over time 
from growth predicted at the species level by covariates. In this setting, the individual random 
effect accounted for the correlation of repeated measurements.  
Here we used the same set of covariates in a simplified species-specific model with only an 
individual random effect:  
 
∆dbhit = 𝐱it ∗ 𝐚 + γi + εit                Eqn. 1 
 
where ∆dbhit is the annual diameter increment of a given species computed for each individual 
tree i, as the difference between its diameter at t and t-1 divided by ∆t in days to account for the 
slightly variable census intervals (from 305 to 426 days). Design vectors xit contains observed 
covariates related to the fixed effects associated to coefficients in vector a. The individual 
random effect and the residual growth for tree i are respectively represented by γi et εit. The full 
set of covariates identified as relevant to model growth in UPSP (Le Bec et al. accepted in PLoS 
One) had the following structure:  
 























































Covariates were selected among this set using a backward selection procedure based on 
likelihood ratio tests to retain only the significant covariates in each of the four species-specific 
growth models. 
 





Modeling death event 
Tree mortality has classically been modeled using logistic regressions, probably because it 
provides easily interpretable parameters (Rose et al. 2006; Antón Fernández 2008), but it has 
some strong limitations. In particular, it does not fully use available data in case of repeated 
measurements since only the last observation for each tree (dead or alive) is considered and either 
the last known value of the covariate (“Last-observation carried forward”) or their average value 
over the period is usually used. This observation raises two issues. First, logistic regression 
usually neglects the time-varying nature of covariates because it does not allow direct use of 
repeated measurements. Repeated observations at the individual level are highly correlated but 
classical tools used to account for such a correlation in data (i.e. mixed models with individual 
effects) are not applicable to this kind of unique event data. However, using an individual random 
effect in a logistic model of tree mortality would result in a confusion between the realization of 
the event classically given by a probability and individual susceptibility to die, also referred as 
individual frailty (Clark et al. 2007). Second, classical logistic regression neglects the fact that a 
tree may have died rather at the beginning or at the end of the observation period, which may 
contain important information, especially when time-series are long.  
An alternative is to model the survival time using survival analysis techniques. These methods 
are based on estimating a survival function S describing the distribution of a variable, say T
*
, that 
represents the time to death event. It reflects the probability that tree death would not occur until 
a particular time point t:  
 
𝑆(𝑡) = 𝑃𝑟(𝑇∗ > 𝑡) =  ∫ 𝑝(𝑠)𝑑𝑠
∞
𝑡
      Eqn. 2 
 
Where p(S) is the probability density function associated to the occurrence of the event. Another 
important function involved in survival analysis is the hazard function that gives the 
instantaneous risk of death between t and t + dt given that the individual was alive at t:  
 
ℎ(𝑡) =  𝑙𝑖𝑚𝑑𝑡→ 0 
𝑃𝑟 (𝑡≤𝑇∗<𝑡+𝑑𝑡|𝑇∗≥𝑡)
𝑑𝑡
 ,   𝑡 > 0     Eqn. 3 
 
which is related to the survival function by the following relationship: 
 





𝑆(𝑡) = 𝑒𝑥𝑝{−𝐻(𝑡)} = 𝑒𝑥𝑝 {−∫ ℎ(𝑠)𝑑𝑠
𝑡
0
}     Eqn. 4 
 
There are numerous estimation procedures for the survival and hazard functions, each with its 
own advantages and drawbacks. The semi-parametric Cox proportional hazard model is a 
survival model that has been frequently used in medical science and ecology, but rarely applied 
to trees, (Antón Fernández 2008). It provides a convenient interpretation of the process by 
decomposing the hazard function (eqn 5) into a term that depends only on time, the baseline 
hazard, h0(t), multiplied by a term that depends only on a linear combination of covariates Yi 
observed for tree i (associated with parameters vector q) that may change in time but that always 
have the same effect (proportionality assumption). 
 
ℎ(𝑡, 𝒀𝑖) = ℎ0(𝑡)𝑒𝑥𝑝(𝒀𝑖














      Eqn. 6 
 
Cox model parameters are estimated thanks to hazard ratio (eqn 6), which means that the baseline 
hazard function does not appear in the likelihood formulation and is thus left unspecified, making 
the Cox model flexible. Equations 5 & 6 also highlights that the Cox model provides easy 
interpretation of parameters: when a covariate increases by one unit, the individual hazard is 
multiplied by the exponential value of the corresponding coefficient. 
As evidenced in these formulations, time is the defining component of survival methods. Hence, 
the major obstacle cited as limiting the application of survival analysis to forest studies is the lack 
of specific tree ages (Flewelling & Monserud 2002). However, knowledge of age is not necessary 
for implementation of survival analyses (Allison 1985). Any measurement unit that indicates 
changes in an individual’s status between re-measurements may replace the traditional survival 
analysis variables of age and time. Whereas medical studies may determine survival functions for 
demographic cohorts across calendar years, forest survival functions may be determined for dbh 
(Harcombe 1987). Among the few studies of tree mortality using survival analysis, very few have 
used dbh as a temporal scale in spite of a clear improvement in predicting mortality (Woodall, 
Grambsch & Thomas 2005). 
Survival analysis thus allows using time dependent covariates such as tree diameter growth. 
However, this variable might be highly contaminated by measurement errors, especially close to 





the recorded death time. For instance, it is likely that the exact time of death could have been 
missed for some trees (in particular because of lack of visibility of the crown), leading to keep 
monitoring tree growth for at least one year while the tree is actually dead. It results in an 
artificially low growth recorded for some trees before their death that might strongly influence 
the survival model parameter, making growth appear as a stronger predictor of mortality than it 
really is (also discussed in Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology). More generally, 
measurement errors in the covariates have been identified as introducing bias in survival model 
parameters (Prentice 1982). A solution suggested almost 20 years ago in the medical area (Tsiatis 
et al. 1995), but rarely used in ecology is to use a modeled version of growth to predict survival 
(but see Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology). The model finally used in our thus had the 
following form:  
 
ℎ(𝑑𝑏ℎ, 𝑏𝑎, 𝑔𝑟) = ℎ0(𝑑𝑏ℎ) exp(𝑙 ∗ 𝑏𝑎 +𝑚 ∗ 𝑔𝑟)     Eqn. 7 
 
where dbh is the diameter at breast height used as temporal scale in all the Cox models presented 
in this study, ba is the local basal and gr is the modeled growth (i.e. Δdbh - ε according to eqn 1). 
Survival analysis directly allows accounting for time-varying covariates and focuses on the 
individual history of each subject. Such methods are particularly recommended when populations 
are heterogeneous (Service 2000; Zens & Peart 2003) in order to avoid bias in parameter 
estimates due to the change in the composition of the population over time: frailer individuals are 
prone to die earlier, thus modifying population level survival outcome. Mortality of old 
individuals might thus be underestimated, which may be overcome if population heterogeneity is 
properly accounted for (Zens & Peart 2003). 
Joint modeling of growth and mortality 
Tree growth and mortality are tightly related. In particular a tree is bound to die in case of null 
diameter growth (i.e., no replacement of conductive tissues) over several years, and conversely, a 
tree that died cannot grow anymore. These two observations, which can be formalized in terms of 
a survival function conditioned by a growth covariate, make the survival function impossible to 
interpret in a classical way: growth is a longitudinal covariate considered as endogenous with 
regard to survival (see detailed explanation in Rizopoulos 2012). Because of the particular 
dependence, using growth as covariate in a Cox model requires a special treatment (Kalbfleisch 
& Prentice 2002; Rizopoulos 2012).  





Joint modeling of the longitudinal and time-to-event data have been proposed to properly account 
for the endogenous nature of the longitudinal variable as time-varying covariate in the survival 
model (introduced by Faucett & Thomas 1996). The approach received much attention and 
developed rapidly in the medical domain to explore the link between blood markers (repeatedly 
measured over time) and any event related to the evolution of a disease (survival, recovery, etc.). 
However, even if the underlying question of understanding the relationship between a 
longitudinal variable (tree growth) and the occurrence of an event (tree mortality) is very similar, 
ecological studies largely ignored these methods. 
We used here a joint model of growth and mortality in which growth was modeled by a linear 
mixed model and survival was modeled by a Cox model that had a common likelihood used in 
parameter estimation. Different methods can be used to approximate maximum log likelihood. In 
this study, we used the adaptive Gauss-Hermite quadrature rule for the numerical integration 
required during the estimation of likelihood, that most often outperforms Laplace or simple 
Gauss-Hermite quadrature rules (Rizopoulos, pers. com.). 
It is usual in using a Cox model to leave the baseline hazard function, h0(t), completely 
unspecified in order to avoid the impact of misspecifying the distribution of survival time. 
However, Hsieh, Tseng & Wang (2006) showed that it could lead to underestimate parameters 
standard deviation in the joint modeling framework. To avoid this problem, we explicitly defined 
h0(t) as a piecewise constant function (to avoid parametric constraints on the baseline hazard 
function, see Rizopoulos 2012 p. 53). 
In our joint modeling approach, we used dbh as time scale for four reasons. First, as discussed in 
the previous section, dbh appears as a better indicator of tree physiological state than time or age 
(which, anyway, is unknown). Second it provided a convenient interpretation of the growth 
model, given that in the joint modeling framework the clock variable needs to appear in both 
models. This means that if time were used in the Cox model, it would have had to appear as well 
in the growth model. Making time to appear in the growth model would have meant not modeling 
anymore tree growth (i.e. diameter increment), but modeling the evolution of dbh in time. It 
would have been a feasible approach but that would not have matched with our previous results 
on growth modeling (Le Bec et al. accepted in PLoS One, in prep for Journal of Ecology). Third, 
using dbh as time scale in the Cox model provides convenient interpretations of the baseline 
hazard function as the average evolution of mortality risk along tree ontogeny. Finally, we 
noticed that using dbh as time clock in the Cox model, even in a simple approach with separate 
models (similar to Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology), led to much better discrimination 
of dead and alive trees (result not presented in this paper). 






To assess the relative performance of the different modeling approaches, we compared the 
goodness of fit of the growth and survival models, either fitted separately or fitted jointly. We 
used as criteria the R² formulation proposed by Nakagawa & Schielzeth (2013) and the 
Concordance index (Harrell Jr, Lee & Mark 1996), respectively. The C-index was used to assess 
the ability of survival models to discriminate alive and dead trees as compared to a random 
classification for which C = 0.5. It can be interpreted as the AUC criteria from a receiver 
operating characteristics (ROC) curve proposed by Bamber (1975) and frequently used for binary 
model outcomes. 
To test the hypothesis of a change in cohorts frailty caused by the death of the frailer individuals, 
we compared predictions of growth and survival functions in cohorts of individuals along their 
ontogeny (no mortality simulated here, i.e. the cohort composition remains the same), to 
predictions made for the observed population, based on all the individuals observed in the 
population. 
The joint models were used to make predictions, both of growth and survival at the individual 
level. In particular, dynamic predictions were used to predict survival while properly accounting 
for the predicted evolution of tree growth. Note that other classical methods do not provide such 
dynamic predictions. For each of the four species studied here, we made these predictions for a 
cohort of small trees (the 40 smaller within each species) that were thus projected over the whole 
tree size of their respective species. The mean predicted survival and growth trajectories for these 
cohorts were compared to survival and growth at the population scale predicted with separate 
models. In order to be comparable with the joint model prediction, modeled growth was used as 
covariate in the separate Cox model. 
Table 2: Estimated parameters of the growth models fitted separately (sep) or jointly with the survival model 
(joint).The sign ''-'' indicates that the covariate was not significant and thus not retained. 
 Associated 
covariate 
V. indica P. ellipticum K. attenuata H. brunonis 
 Sep Joint Sep Joint Sep Joint Sep joint 
b Intercept 0.806 0.78 0.579 0.545 0.342 0.369 0.287 0.337 
c slope - - 0.423 0.45 -0.022 -0.027 - - 
d sin(aspect) 0.027 0.026 - - 0.031 0.031 - - 
e log(dbh) 0.55 0.509 0.914 0.801 - - - - 
f dbh -0.257 -0.238 -0.36 -0.317 -0.03 -0.041 -0.028 -0.037 
g log(ba) -0.625 -0.608 -0.343 -0.311 -0.149 -0.151 -0.077 -0.071 
h log(ba)*log(dbh) -0.428 -0.403 -0.585 -0.50 - - - - 
k log(ba)*dbh 0.320 0.307 0.222 0.184 - - - - 
 






All analyses were performed with the R statistical software (version 3.0.3, Team, R. 
Development Core. R 2012) and the add-on packages nlme (version 3.1-117, Pinheiro et al. 
2014), survival (version 2.37-7, Therneau 2014), and JM (version 1.3-0, Rizopoulos 2010). 
RESULTS 
Model evaluation 
Variable selection led to different models for the four species that followed the general form of 
eqn. 1 with different sets of covariates given in Table 2. Note that variable selection was 
conducted independently for the separate and joint growth model. Table 2 reports that for a given 
species the set of covariates retained was the same in the two approaches and that modeling 
growth within the joint framework did not change significantly parameter estimates (only subtle 
differences are observed). Table 3 reports that R² of the growth models fitted separately or jointly 
with the survival component (R²sep and R²joint, respectively) were almost identical for the species 
considered here. 
On the contrary, survival models estimated within the joint framework performed better to 
discriminate alive and dead trees. Concordance were higher within the joint approaches (Cjoint >  
Csep). Estimated survival parameters were also highly modified in the joint framework (Table 4). 
In particular, parameters reflecting the growth dependence of survival (exp(m)) were smaller for 
the joint approach than for the separate approach for Knema attenuata and Humboldtia brunonis, 
Table 3: Comparison of goodness of fit indices for the growth and survival models fitted separately (subscript 
“sep”) and fitted jointly (subscript “joint”) 
 N dead % dead Csep Cjoint R²sep R²joint 
Vateria indica 57 9.7% 0.878 0.885 71.2% 71.3% 
Knema attenuata 25 11.5% 0.691 0.823 55.0% 55.1% 
Humboldtia brunonis 87 15.1% 0.717 0.748 40.3% 40.6% 
Palaquium ellipticum 27 14.7% 0.756 0.841 69.5% 69.8% 
 
 
Table 4: Estimated parameters of the Cox models fitted separately (sep) or jointly with the growth model (joint). 
Parameters l and m are respectively associated with local basal area and modeled growth (see eqn 7). 
 Vateria indica Palaquium ellipticum Knema attenuata Humboldtia brunonis 
 Sep Joint Sep Joint Sep Joint Sep joint 




















reflecting a stronger growth dependence of these two species than evidenced by the separate 
analyses. Parameter estimates for Vateria indica and Palaquium ellipticum reflected a lower 
growth dependence of mortality than for the two other species and conversely to Knema 
attenuata and Humboldtia brunonis, growth dependence of mortality appeared lower when 
estimated with the joint models. 
Population vs. Individual level growth and survival predictions 
Figure 1 shows that, due to the individual random effect, individual growth trajectories predicted 
for a cohort of small trees (40 smaller trees within each species) strongly differed, reflecting the 
amplitude of intraspecific growth variability that was either explained by other covariates than 
tree size or unexplained by these covariates and captured by the individual random effect. Figure 
2 shows that growth predicted at the population level with the separate models did not differ 
significantly from the mean growth trajectory predicted with the joint model for the cohort of 
small trees for Vateria indica and Palaquium ellipticum while it slightly differed for Knema 
 
Figure 1: Individual growth predictions for cohorts of the 40 smaller individuals of each population under 
the hypothesis that competition (ba) remains constant. 





attenuata and Humboldtia brunonis. For these two last species, growth predicted at the species 
level was higher toward large diameters than the mean growth predicted at the individual level 
along the entire ontogeny of a cohort. 
Similarly, Figure 3 represents dynamic predictions (i.e. accounting for predicted evolution of 
individual level tree growth) of survival functions from the joint model for individuals of the 
same cohorts. It highlights that populations were heterogeneous in terms of survival functions 
and that species differed in the importance of this heterogeneity along their observed ontogenetic 
gradients. Figure 4 shows that the survival function estimated with a separate Cox model at the 
population level (accounting for competition and growth predicted at the individual level by the 
separate growth model) was significantly (and consistently along ontogeny) higher than the mean 
individual survival function predicted by the joint model from the cohort of small trees for 
Knema attenuata and Humboldtia brunonis. 
 
 
Figure 2: plain lines (and intervals) represent mean (and its confidence interval) growth trajectories of cohorts 
of the 40 smaller individuals in each population predicted thanks to the joint model. Dotted lines represent 
growth predicted by the separate growth model in standardized conditions (competition slope and aspect 
covariates taken at the mean value observed for the 40 smaller trees of the population). 
 





More contrasted patterns appeared for the two other species. For these species, population and 
individual-level survival functions were not significantly different up to a certain dbh threshold 
(80 cm and 45 cm, respectively for Vateria indica and Palaquium ellipticum) but differed for 
larger trees. Above this threshold, Vateria indica first showed a difference between the two 
functions that was consistent with the one observed for the two other species. Vateria indica and 
Palaquium ellipticum then exhibited a population-level survival that was inferior to the mean 
individual predictions for larger tree size, indicating that at the population level, for large trees, 
survival was lower than expected under the hypothesis that population-heterogeneity (in terms of 
survival, i.e. variability of individual survival functions contributing to the resulting population 
scale survival function) did not change along the cohort ontogenetic trajectory. Note that the 
point when population-level because lower than individual-level survival corresponds to an 




Figure 3: Dynamic predictions of survival functions for cohorts of the 40 smaller individuals in each 
population. 
 






Validity of models 
We showed that the growth model fits were almost identical with the separate and joint 
approaches. This result was expected because even if the fixed part of the growth model may 
have different shapes in the separate and joint approaches (reflected by the slight differences in 
estimated parameters), the fact that an individual random effect was used ensured that both 
settings properly accounted for all the inter-individual variability consistent in time. In addition, 
most of the variability explained by the separate growth model covariates also reflected inter-
 
 
Figure 4:  Survival functions according to tree size. Plain lines represent mean dynamic prediction (with the joint 
model) of individual survival functions of cohorts of the 40 smaller individuals in each population. Envelops 
represent confidence interval of this mean. Dotted lines represent the survival function at the population scale 
estimated with the separate Cox model including modeled growth as covariate. 
 





individual differences consistent in time (Le Bec et al. in prep for Journal of Ecology). Even if 
this variability was not anymore explained by covariates in the joint model (for any reason), this 
variability would have been captured by the individual random effect, resulting in a similar 
overall fit of the growth models in the two approaches. 
More interestingly, the ability of the Cox model to discriminate alive and dead trees was 
improved in the joint model. This promising result suggests that modeling jointly the two 
processes allowed to better identifying the growth-mortality relationship and might have reduced 
potential bias in parameter estimation that could have in turn reduced the power of detecting such 
a relationship (Carroll et al. 2012). Having considered this benefit of modeling jointly tree 
growth and mortality, another advantage of this method is its ability to provide dynamic 
predictions that would otherwise have required simulations studies to predict both the evolution 
of growth and resultant survival. However, to fully examine the dynamics of populations studied 
here, simulations using models fitted jointly appear as a promising tool, allowing to reduce 
parameter bias and to account for the evolution of competition, fluctuations in recruitment and 
spatial structures. 
Hazard heterogeneity and cohort selection 
Dynamic predictions of tree survival as well as predictions of tree growth were used to project 
survival functions and growth trajectories of cohort of small trees over their whole ontogenetic 
trajectory. A hypothesis is that, if the heterogeneity (in survival and growth) of a cohort does not 
change along its ontogeny (i.e. no selection), these predictions are supposed to represent the 
population-level survival and growth. However, we evidenced here that population-level survival 
and growth differed from these predictions, especially in terms of survival. For Knema attenuata 
and Humboldtia brunonis, survival functions were higher at the population-level than at the 
individual level. This had already been documented in animal ecology (e.g. Cam et al. 2002; 
Kendall et al. 2011) but, to our knowledge, it had never been tested in plant ecology. This pattern 
likely reflects the fact that, as a cohort of trees ages (i.e. along their ontogeny), an increasing 
proportion of individuals with the lower survival disappeared due to mortality. As a result, the 
survival function at the population-level appears higher than predicted at the individual-level if 
this selection mechanism is not accounted for in the modeling approach. Similarly, because trees 
with a lower growth tend to die earlier, the population-level growth is expected to be higher than 
the average growth predicted at the individual level. The fact that we also observed this pattern 
regarding growth for the two species discussed here tends to confirm that their population 
composition in terms of individual frailty and growth changed along their ontogenetic gradient.  
On the contrary, no difference in growth between population and individual levels were 
evidenced in our analysis for Vateria indica and Palaquium ellipticum. For these two species, 





population level survival functions were lower than predicted at the individual-level, a result 
which a priori goes against our previous interpretations. We believe that this result partly comes 
from the fact that growth dependence was lower for Vateria indica and Palaquium ellipticum 
than for Knema attenuata and Humboldtia brunonis. The stronger mortality depends on growth, 
the stronger population-level survival and growth are expected to deviate from predicted values at 
the individual or cohort-level. The lower growth dependence of mortality for Vateria indica and 
Palaquium ellipticum evidenced here thus tend to support the fact that population and individual-
level survival function did not significantly differ up to a certain dbh. For the four species the 
survival functions at the population-level decreased faster for large trees than for small trees, a 
pattern that was not observed with individual-level survival functions. Because of few large trees 
(respectively 4.5% and 4.2% of Vateria indica and Palaquium ellipticum trees are larger than 75 
cm and 45 cm) mortality events are extremely rare beyond a certain diameter (only 3 dead trees 
in each of these species for trees larger than 75 and 45 cm). We thus believe that patterns 
modeled with the separate Cox model at the population-level for large dbh are not reliable 
whereas joint models should provide more robust estimations reflecting more accurately the true 
underlying processes driving mortality. 
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Annexe 4 : Le Bec et al. (in prep for Journal of Tropical Ecology) 
 
Simulations highlight the role of disturbance history and 
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ABSTRACT 
Undisturbed tropical forests have commonly been studied in literature but the concept of being 
undisturbed is highly questionable and needs to be defined. Most of the time, it refers to the lack 
of anthropogenic disturbance. However, disturbance is likely to happen in natural conditions and 
could even be a general phenomenon. The lack of information regarding the natural disturbance 
history might have led ecologists to implicitly or explicitly neglect these events. In turn, 
confusion between the effects of disturbance (which are potentially long-lasting) and other 
variable of interest such as climate may have been misleading. In this study we simulated the 
dynamics of a tropical forest stand that have been regularly survey over more than 20 years. 





Uppangala Permanent Sample Plot (UPSP) is located in a tropical reserve forest in the Western 
Ghats of India that is thought as being undisturbed but that has shown clear changes in stand 
attributes such as basal area since 1990. Individual based spatially explicit demographic models 
were calibrated and adapted in a forest simulator (SELVA) to predict future dynamics. No 
climatic variable was used in these models in order to test whether the observed dynamics could 
result from ecological processes accounted for by the models (competition, ontogeny, 
topography, density dependent recruitment, growth dependent mortality) in spite of the existence 
of a climatic trend over the census period. We tested in addition the contribution of including 
unexplained intraspecific variability of tree growth and mortality. This analysis revealed that the 
observed dynamics was reproduced by short term simulations. Unexplained growth and morality 
variability had no influence on this result. In addition, we showed that the observed dynamics 
probably reflected the long-lasting effects of a past disturbance. In this case, unexplained growth 
and mortality variability drastically the recovery patterns from simulated disturbances. We thus 
showed that even if the observed climatic trend was correlated with the evolution of some stand 
attributes, the observed dynamics was largely explained by emergent properties of the individual 
based demographic models. 
INTRODUCTION 
Historically, community ecology theories dealing with species coexistence were based on the 
hypothesis that, in the absence of anthropogenic disturbance, species assemblages and their 
dynamics were at equilibrium (Gause 1934; Enquist & Niklas 2001; Muller-Landau et al. 2006). 
However, in the last decades, ecologists started to consider that this general rule would rather be 
a rare exception. In particular, in tropical forests, the maintenance of high species diversity could 
partly result from breaking this assumption (Hutchinson 1961; Palmer 1994; Wright 2002). 
Whitmore (1991) even stated that “Primeval tropical rain forest, undisturbed and stable, ‘since 
the dawn of time’ is a myth”. Tropical forests are actually subject to many natural disturbances 
(Walsh & Newbery 1999) that may come from wind damages (Foster, Fluet & Boose 1999), 
insect outbreaks (Kulam 1971), fire (Clark 1990), landslides (Waide & Lugo 1992), herbivory 
(Janzen 1970), etc… Some authors explicitly focused on tree community reaction to such 
disturbances when they were observed. However, most of the time, because of very limited 
existing information on the historical context of study sites, the possibility that community 
dynamics may reflect long-lasting effects of past disturbances have been disregarded. Yet, 
understanding to what extent observed current tropical tree community dynamics may result from 
past disturbances appears crucial to avoid any confusion with other ecological phenomenon 
(Foster et al. 1999). For instance, the recovery of a forest stand to a natural disturbance (increase 
of stand biomass in response to important past mortality, e.g. Gourlet-Fleury et al. 2005) could 





easily be attributed to the effect of recent evolution of climate (the effect of CO2 fertilization, 
Norby et al. 2005). 
There is currently a growing need to understand whether tropical forests are sequestrating 
atmospheric carbon or not in response to climate change. However, in most cases, change in 
stand variables such as biomass may have been wrongly attributed to climate change because it 
could result from stand recovery from unknown disturbance (McMahon, Parker & Miller 2010). 
Disentangling the effects of climate changes and past disturbances appears highly challenging 
(Clark 2002; Baker et al. 2004; Gloor et al. 2009), mostly because of the complexity of forest 
responses to climate and because time scales involved are large compared to our observation 
window. Individual tree growth may for instance not respond to CO² atmospheric concentration 
increase (because of a concomitant increase in water stress linked to temperature increase for 
example) while it could increase in response a maturation of the forest (related to ontogenetic 
changes) recovering from a past disturbance. A shift in species composition may also happen 
either as a consequence of the natural stand dynamics (succession theory) or in response to 
climate (Pucko et al. 2011). 
Patterns observed at the stand level can thus lead to wrong interpretations, particularly in 
attributing the increase of forest growth to climate change. Focusing on individual tree level 
demographic variability (i.e. process scale) explained by biotic (competition, ontogeny) or abiotic 
(climate) factors thus appears as a way to disentangle potential causes of the observed patterns. In 
addition, other studies have shown that accounting for individual level demographic variability 
unexplained by these factors (i.e. resulting from latent heterogeneity) led to simulating more 
realistic dynamics (Clark et al. 2007). In particular it could help identifying recovery patterns 
from past disturbance and, in turn, help identifying climatic effects on the dynamics. 
This study has been motivated by the observation that basic stand characteristics have changed 
over a 20 years repeated censuses in Uppangala permanent tropical forest sample plot (UPSP) in 
the Western Ghats of India. In particular stand basal area and stem density have respectively 
increased and decreased since 1990, which would be consistent with a maturation of this stand 
(or a recovery from past disturbance). However, given that no trace of human activity or past 
natural disturbance was found either in official records or in the field, UPSP was assumed to be a 
mature forest in an equilibrium state. A resulting hypothesis has been that the observed temporal 
trends could reflect the evolution of climate. Climate change, especially the increase in mean 
temperature, is suspected to have a significant influence on tree growth in UPSP (Le Bec et al., 
accepted in PLoS One). However, this effect of climate appeared to have a small quantitative 
effect on tree growth (Le Bec et al., accepted in PLoSOne), in a manner that is not consistent 
with the evolution of stand basal area observed in UPSP (increasing temperature is related to 
decreasing growth). 





In this study, our main objective was to assess whether observed dynamics could be simulated 
without considering any influence of climate. Our second aim here was to assess the influence of 
individual heterogeneity in the demographic process on this dynamics. We used individual based 
spatially explicit demographic models (Le Bec et al, accepted in PLoSOne; Le Bec et al, in prep. 
for Journal of Ecology) to simulate the future dynamics in UPSP. Demographic models were 
implemented in the SELVA simulator (Gourlet-Fleury 1997) using the CAPSIS forest-modeling 
platform (Dufour-Kowalski et al. 2012). We first ran short term simulations to assess the validity 
of the model we used. We then compared long term simulations with and without including 
individual variability in the demographic processes. Finally, we examined the simulated 
dynamics after various disturbance scenarios to test whether disturbance could lead to simulated 
dynamics comparable to the observed one. 
MATERIAL AND METHODS 
Study site 
We work with the data collected in Uppangala Permanent Sample Plot (UPSP; 12° 32' 15'' N, 75° 
39' 46 E), located at an elevation of 400-600 m a.s.l. in an "undisturbed" wet evergreen monsoon 
forest of the Pushpagiri Wildlife Sanctuary in the Western Ghats of India (see a detailed 
presentation in Pélissier et al. 2011). The climate is warm throughout the year (mean annual 
temperature of c. 27°C) and rainfall of about 5100 mm.yr
-1
, mainly from the Indian southwest 
monsoon, is concentrated between June and October (c. 90%) and alternates with a dry season 
with 4 months with rainfall < 100 mm. Monthly rainfall was recorded in the nearest village (less 
than 5km from the plots) and temperature as well as the SPEI drought index (Vicente-Serrano, 
Beguería & López-Moreno 2010) were taken from the Climatic Research Unit databases (CRU, 
university of east Anglia, UK
29
) for the 5° x 5° grid cell where the plots are located (Figure S1). 
The sampling plots are located on a north-oriented escarpment of the Ghats (average slope of c. 
30-35°) characterized by a strong East-West alternation of deep talwegs and flattened interfluve 
ridges that determines steep slopes locally > 45°. The sampling design consists of transects and 
plots totaling together 5.07 ha that sample the variation in slope (Pélissier et al. 2011 fig. 4). In 
these plots, all the trees above 10 cm of diameter at breath height (dbh) or above the buttresses if 
any, were mapped in 10 x 10 m elementary subplots, identified to species level (species 
nomenclature refers to the Herbarium of the French Institute of Pondicherry, HIFP
30
), and fitted 










with permanent dendrometer bands. In total the fate (growth and mortality) of 3,870 trees 
belonging to 102 species have been surveyed annually between 1990 and 2013. Over this period, 
five censuses were conducted to examine newly recruited trees (in 1994, 1998, 2002, 2007 and 
2010). All subplots were georeferenced and a Digital Elevation Model (DEM) was derived from 
slope measurements taken at each corner of the subplots. 
Model implementation 
SELVA is an individual tree-based and spatially explicit forest simulator developed by Gourlet-
Fleury (1999) and designed to simulate realistic fine scale tropical forest dynamics that has been 
previously used to asses forest recovery from (management) disturbance (Gourlet-Fleury et al. 
2005). The simulator is supported by the CAPSIS 4.1.5 Java platform (Dufour-Kowalski et al. 
2012). Individual tree growth, mortality and recruitment are handled by three sub-models acting 
sequentially (1. recruitment, 2. growth, 3. mortality) on a 1-year time step basis. We adapted in 
SELVA three demographic sub-models that were developed and calibrated on the same 21years 
dataset (UPSP) and specifically designed to account for different levels of variability. Full 
description and justification regarding the development of the growth and mortality models can 
be found in Le Bec et al. (accepted in PLoS One) and Le Bec et al. (in prep for Journal of 
Ecology). Full parameterization of the sub-models is given in supplementary materials. An 
overview is presented hereafter. 
Growth model 
Individual annual tree dbh increment was computed as a function of tree size, local basal area 
within a radius of 15m and of local slope and aspect as developed in Le Bec et al., (accepted in 
PLoS One) and presented in File S1. This function was species specific (using the Best Linear 
Unbiased Predictor of the species random effects from the model) and each individual tree was 
attributed an individual effect (drawn from the species specific normal distribution of the 
individual random effect from the growth model) reflecting how its growth trajectory consistently 
deviated from predictions at the species level (given covariates values). New trees recruited over 
the simulations were randomly attributed this individual effect drawn from a Gaussian 
distribution of species-specific variance and mean 0. For abundant species (i.e. N > 10 
individuals) the (species specific) estimate of the individual random effect variance from the 
model was used while for rare species we used the average variance of the individual effect 
among species. In Le Bec et al. (accepted in PLoS One), a date random effect was used to 
account for synchronous variability of tree growth within each species. They showed that this 
date effect accounted for climatic variability but only represented on average 7% of the growth 
intraspecific variability. We did not include such effect in the model used here to simulate the 
dynamics in UPSP. 






Individual annual probability of mortality was computed as a function of a baseline mortality risk 
("baseline hazard"), the previously introduced individual effect on growth, growth predicted at 
the species level given the covariates (i.e. without the individual effect), local competition, tree 
size and slope (see model development in Le Bec et al, in prep for Journal of Ecology). We used 
a Cox (1972) proportional hazard model to estimate the multiplicative effects of the previously 
described covariates on the time dependent baseline hazard function to compute the instantaneous 
risk of death. Using the average value of the baseline risk function (that was estimated a 
posteriori using its Breslow (1972) estimator), we integrated this instantaneous risk over one year 
to get the annual individual probability of mortality (full description of the model in Le Bec et al., 
in prep for Journal of Ecology and estimated parameters in File S1). We added a regulation rule 
regarding mortality of large trees to avoid any unrealistic large tree sizes to be simulated. Trees 
with a dbh higher than 10% the maximum dbh observed for the corresponding species over the 
census period were attributed a higher probability of mortality (p = 10%). For rare species (N < 
10 individuals), we used the maximum diameter observed for the species group of the same 
potential strata. These are arbitrary choices that may be discussed but that appeared necessary to 
avoid unrealistic simulations (resulting from the stochastic nature of the simulator and from 
applying demographic models out of the tree size range there were fitted with). 
Recruitment model 
Recruitment has been hypothesized to occur potentially everywhere within the plot with a 
probability that depended on local competition. Species were recruited proportionally to their 
observed initial abundance (the lack of data prevented us to adopt a species specific recruitment 
model). A classical solution is to model the number of recruited trees within each 10 x 10m 
quadrat with a logistic regression (counting process following a Poisson distribution). This 
approach did not allow us to identify a clear link between recruitment and competition. We 
believe that basal area within a given quadrat did not properly represent competition exerted on a 
Table 1: Disturbance scenarios (state at equilibrium before disturbance: N = 500, BA = 53m².ha
-1
) 








S1 1/2 All 24 250 
S2 1/3 All 36 330 
S3 1/4 All 39 365 
S5 1 > 60 cm 24 440 
S4 1/2 > 60 cm 36 470 
S6 1/3 > 60 cm 39 460 
 





tree (especially if the tree is close to the quadrat boundary) and thus did not represent well 
recruitment conditions. We propose here an alternative and more realistic approach that clearly 
linked recruitment probability to local competition. Over the whole census period, all the trees 
were considered, and we used a logistic model (binomial family / logit link) to assess the link 
between the probability for an existing tree to having been recruited or not and the local 
competition in which this tree stands (probability divided by the census length to have annual 
probability). Parameter estimates are presented in supplementary File S1. Within SELVA 
simulator, recruitment was thus evaluated in two steps. First, we randomly distributed a number 
of candidate trees in space (equals to the total number of trees observed over the period). Second, 
we computed a probability of recruitment for each tree given its location (i.e. local basal area 
within a 15m radius). Trees were then stochastically recruited depending on their estimated 
probability (species attributed proportionally to the initial abundance). 
Initial stand 
To initialize the simulations, we adapted the dataset (UPSP) used to fit our demographic models. 
UPSP had a particular shape (Pélissier et al. 2011) that was not supported by SELVA simulator. 
Thus, we rearranged the observed elementary 10 x 10 m quadrats (Pélissier et al. 2011) to build a 
rectangular plot of 220m x 230m. Each subplot was attributed a slope and aspect value computed 
from a Digital Elevation Model of the sampling plot. We thus created the initial stand used in our 
simulations based on the position within the subplots, size and species of all the trees present in 
the sampling plot in 1994 (end of the plot settlement). 
Disturbance scenarios 
We induced disturbances by simulating important mortality events of various intensities (in terms 
of basal area) and affecting differently tree size classes. Table 1 reports the characteristics of the 
6 scenarios tested where mortality affected either all the tree size classes or only large trees (dbh> 
60cm) with various intensities (100%, 50%, 33% or 25%). 
Model evaluation 
In order to account for the variability generated by the stochastic components of our models, we 
repeated the simulations 50 times for all the settings discussed in this paper. Models including 
individual variability better described the observed data (Le Bec et al., accepted in PLoS, in prep 
for Journal of Ecology) and were thus expected to be more realistic in a simulation scope. As a 
preliminary exploration we first compared simulations from the initial observed state of the stand 
(in 1994) when individual variability was considered or not. As a safeguard, we compared the 
simulated and observed evolution of the stand between 1994 and 2011 to ensure that prediction 





were not unrealistic. In the rest of the paper, we explored recovery patterns from the previously 
described disturbance scenarios. 
All the comparisons were based on stand level variables (basal area, stem density, mean diameter 
and diameter standard deviation) that are easy measures of the stand structural state frequently 
used to assess forest recovery from disturbance (Chazdon 2003). To characterize more in deep 
stand recovery and assess whether the observed state of the stand could result from a past 
disturbance, we investigated i) the time needed for the stand basal area to reach back the 
simulated equilibrium after the disturbance (Teq), ii) basal area peak after disturbance (BAmax), iii) 
the time needed to reach BAmax from the initial state (BA1994) and iv) basal area increment 
following disturbance (∆BA = BAmax – BA1994). 
 
 
Figure 1: Observed (plain line) and simulated evolution of stand basal area, density, mean diameter 
and diameter standard deviation (dotted lines and intervals respectively represent average and 95% 
prediction intervals of 100 simulations). 
 






Observed vs. simulated variables 
Short term simulations from the initial date (1994) to the last census date (2011) showed that 
observed and simulated stand level variables fell within the same range and followed the same 
trends (Figure 1) without accounting for any climatic variables. Figure 2 shows the results when 
individual effects were included in simulations. Not including these individual effects led to 
largely overlapping intervals, in which observed variables also fell (result not shown). Stand 
basal area, mean diameter and diameter standard deviation (observed and simulated) increased 
over time while stand density (observed and simulated) decreased. Observed patterns largely fell 
within the 95% prediction intervals but showed a higher variability than simulated trajectories 
(Figure 1) making observed values occasionally departing from the prediction intervals (mostly 















Figure 2: Density distributions of individual tree 
level tree size (A) and local competition (B) 
simulated over 1000 years (plain lines) and 
observed over the census period (1994 – 2011) 
(dotted lines). Local competition represents, for 
each tree, the basal area of its neighbors within a 
15 m radius. 
 





At the individual level, Figure 2 shows that simulated tree size and local competition distributions 
were close from the observed one, indicating that models using these covariates were applied in 
their predictive range, even after long simulations. 
Predicted equilibrium state 
Two phases (a stabilization and a stabilized period) in the dynamics simulated from the initial 
state were identified (Figure 3) The stabilized phase was reached in 280 years and 660 years 
when individual variability of demographic processes was considered or not, respectively. In both 
cases, the stabilized phase presented similar characteristics regarding basal area (c. 53 m².ha
-1
, 
Figure 3), density (c. 474 indiv.ha
-1
, result not shown), mean diameter (c. 28cm, result not 
shown) and diameter standard deviation (c. 23.9 cm, result not shown). In the stabilized phase 
confidence intervals for these variables were overlapping (shown for basal area only, Figure 3), 
meaning no significant difference. On the contrary, during the stabilization phase, stand basal 
area reached a much higher level (65.3 against 60.1 m².ha
-1
) when individual variability was not 
considered. Whatever the simulation used, over 1000 years of simulations, all the species were 
present but, on average, only 78 (out of the 102) were present simultaneously during the 
simulations (some thus being temporarily excluded). Over the 1000-years of simulations 
represented in Figure 3, species that were temporary excluded were rare species from the initial 
 
Figure3: Simulated mean basal area and their 95% confidence intervals (bold and thick lines) and 
95% prediction intervals (intervals) when individual demographic variability was considered (plain 
line, light grey) or not (dotted line, dark grey). 
 





stand (species excluded were on average represented by 2.2 ± 1.8 individuals in the initial 
dataset, i.e. most often less than 4 trees). Whether or not to include individual variability in the 
demographic models did not change significantly this result. 
Recovery from disturbance 
Differences in disturbance scenarios (intensity and target trees, Table 1) led to different recovery 
patterns. Figure 4 shows that the evolution of stand basal area after the 6 disturbance scenarios 
differed but that, in any case, basal area increased before decreasing and eventually reaching the 
equilibrium state. Table 2 compares stand variables describing these patterns during recovering 
phases with observed stand variables from the census period and shows that scenario 1 and 5 
were the best candidates to recreate observed stand dynamics (in terms of basal area peak and 
time to reach this peak). Basal area increment rate generated by scenario 1 was closer to the 
observed one (1994-2011) than was scenario 5. Figure 5 shows that the diameter distribution 
recovered from scenario 1 (i.e. when basal area reached back the initial level of 1994, BA1994) 
was also closer from the observed distribution than was scenario 5. Note that, depending on the 
disturbance scenario, the time needed to reach the basal area level observed in the stand in 1994 
(BA1994 = 41 m².ha
-1
) ranged from 15 (scenario 6) to 95 years (scenario 1). 
 
 
Table 2: Variables characterizing stand initial evolution and stand recovery from the 6 disturbance 
scenarios. BAmax is the simulated basal area at the peak. BA1994 is the initial stand basal area (41m².ha
-1
) 
Scenario BAmax tα = 0.05 Time to reach 
BA1994 
Time between BA1994 & 
BAmax 
Basal area slope 
around BA1994 
Observed 60.1 59.5 - 61.8 ? 106 0.24 
S1 61 60.1 - 61.9 95 151 0.22 
S2 57.5 56.5 - 58.2 61 216 0.15 
S3 57.2 55.9 - 58.8 19 214 0.05 
S4 58.1 57.2 - 59 31 166 0.17 
S5 60.6 59.9 - 61.1 52 144 0.34 
S6 57.8 57 - 58.8 15 191 0.1 
 







We showed that our models were able to simulate a dynamics that is comparable to the observed 
one on a 17-year basis (1994-2011). However, one could argue that, outside this observed range, 
our projections may not be valid because stand variables observed during the census period, and 
used as covariates in the models, were much lower or higher than what has been simulated on the 
long term (making projections outside the range of calibration data). However, because models 
were individual based and spatially explicit, their predictive range did not correspond to stand 
level variable ranges but to the range of covariate values at the tree level (spatial heterogeneity) 
used for calibration. We showed that observed and simulated tree size and local competition were 
similarly distributed meaning that model predictions were valid.  
Simulated basal area at the stand level in UPSP was high compared to many values reported in 
other tropical forest. However, given that these values are lower than the one observed in UPSP, 
it does not discredit our analysis but rather shows that UPSP might not be comparable with many 
other tropical forest permanent plots. Actually we found one study reporting similar values of 
basal area (between 41 and 54 m².ha
-1
) in tropical dipterocarp forests in Indonesia (von Maltitz et 
 
Figure 4: Mean simulated basal area (individual demographic variability taken into account), before 
disturbance and after disturbance (6 scenarios detailed in table 1). 
 





al. 2003). The lack of reported high basal area in literature suggest that, even if community 
characteristics would theoretically allow for stand basal area to reach extremely high level, there 
may be other regulatory forces that were not identified in our models. 
Driving forces of the dynamics 
First we showed that a realistic dynamics could be simulated without any influence of the 
climate. Temporal trends observed in stand attributes between 1994 and 2011 actually resulted 
from the effect of competition and tree size dependence of the three demographic processes. Our 
models thus constitute the basis to further investigate the effect of climate on Uppangala forest 
dynamics. 
Second, we showed that simulated forest dynamics strongly differed when individual variability 
of demographic processes (growth and mortality) was fully considered, or not. i.e. when we 
included , individual effects representing consistent temporal differences among individuals in 
addition to the  variability explained by covariates. These effects likely originate from spatial 
latent heterogeneity of the environment (Le Bec et al., accepted in PLoS One, Supplementary 
File S1) or from genetic heterogeneity within tree populations. In particular, stand level variables 
returned much faster to an equilibrium state when individual effects were considered. Individual 
variability in growth and mortality, thus appears to be a determinant factor of resilience in forest 
stands facing disturbances, likely because heterogeneity within populations allows 
desynchronizing individual development trajectories within groups of similar individuals (e.g. 
 
Figure 5: Density distribution of dbh at initial state and after disturbance when basal area had 
recovered the initial state (BA1994). 
 





cohort of trees massively recruited after disturbance). Whatever the cause of such variability, this 
has important implications in terms of management, advocating against homogenization of 
populations (Jennings et al. 2001). In particular, maintaining genetic diversity in populations has 
been shown to be determinant to conserve the adaptive abilities of these populations of long-lived 
organism facing large temporal fluctuations in their environmental conditions (Maxted, Ford-
Lloyd & Hawkes 1997; Lee et al. 2000). 
Finally, our results showed that the observed dynamics in Uppangala might be the result of a 
disturbance that would have likely affected all the tree size classes and would have occurred 
about 95years before the plot settlement. Comparing the dynamics simulated right after the plot 
initial state (1994) and the dynamics after simulated disturbances revealed that the most likely 
disturbance type was scenario 1 (50% mortality affecting all tree size classes). This simulated 
mortality episode seems realistic, several authors reported catastrophic mortality of the larger or 
canopy trees higher than 50 to 60% (e.g. drought induced mortality in Sri Lanka, Werner 1988; or 
Walsh 1996 in Borneo) (e.g. drought induced mortality in Sri Lanka, Werner 1988) that could 
have also induced important understory trees mortality (secondary treefalls). We may thus 
conclude that the observed state of Uppangala forest was likely the result of past disturbance, 
thus challenging the previous description of Uppangala forest as undisturbed. The "term 
undisturbed" should rather be "likely free from anthropogenic disturbance". We brought strong 
evidence of past disturbance, and the absence of information regarding such past disturbance in 
Uppangala forest (wood debris) or official documents (management plans or climatic events) 
confirms that this disturbance may have occurred at least a century ago. 
However, we noticed some discrepancies between observed and simulated dynamics. In 
particular, recruitment simulated after disturbances did not reconstitute small tree size classes 
(more small trees observed than simulated). It might come from at least two set of hypotheses we 
made. First, the lack of information regarding recruitment made us have strongly simplified 
hypotheses. In particular, we considered that all the species responded in the same manner to 
competition. One of the consequences was that it led to temporarily exclude on average more 
than 20% of the species initially present (rare species). It means that either rare species may have 
an advantage in term of recruitment (e.g. negative density dependence under the Janzen (1970) 
and Connell (1971) hypothesis) or that rare species presence may result from immigration. 
Second, it is highly probable that natural disturbances are more complex than the one we 
simulated. Catastrophic mortality events are likely to be heterogeneous in space (in particular due 
to the contrasted topography in Uppangala, Walsh 1996; Nakagawa et al. 2000), to affect 
unequally all the species (Mueller et al. 2005; Ouédraogo et al. 2013), to be the result of smaller 
consecutive mortality events (Allen et al. 2010) or to have been enhanced by post-disturbance 
insect outbreaks (Schowalter 2012). In addition, a disturbance might have occurred while the 
equilibrium state was not reached (highly probable given the time needed for a full recovery). 





These discrepancies argue for a closer examination of the recruitment process at different scales 
(at a smaller scale to take into account individual level dispersion patterns and at a larger scale to 
assess the role of the meta-community as a source of immigrants). 
 
CONCLUDING REMARKS 
We showed that the temporal trend in stand variables observed in UPSP are likely to come from a 
past disturbance likely dated around 1900. But, a remaining question is whether the current 
dynamics fully result from past disturbance or might also come from ongoing changes in the 
climate. Climate currently changes at an unprecedented rate (IPCC 2013) and long term 
consequences on ecosystems are expected but the identifiability of such changes on short time 
scales (such as most of the observation windows we have on tropical forests) is highly 
questionable. Species distribution ranges will likely shift but adaptation mechanisms may also 
play an important role in the response of forest to climate change (Aitken et al. 2008). 
Intraspecific variability due to genotypic differences within populations is a key feature driving 
adaptation. Thus, understanding the role of individual variability in community dynamics appears 
crucial. With this in mind, our model development framework and simulation approach constitute 
the basis for studies including climatic variables that should not be considered without 
understanding the natural community dynamics. 
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Short term time series of temperature (A) and rainfall (B). Long term time series of rainfall (C), 
temperature (D) and SPEI drought index (E). all the climatic variables are smoothed with a four year 
moving average. 
 





File S1: Description of the three sub-models equations 
Growth model: 
A particular feature of our dataset is that trees were measured annually over a period of time that 
exceeds 20 years, so that data are highly temporally autocorrelated. In addition, growth data 
within a given species are also expected to be correlated. In order to deal with the intrinsic non-
independence of observations and to compare species growth responses we used a hierarchical 
mixed model with an individual tree random effect, which can be summarized as: 
 
∆dbhijt = 𝐱𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝐚 + 𝐳𝐢𝐣𝐭 ∗ 𝛂𝐢 + γij + εijt     eqn S1 
 
where ∆dbhijt is the annual diameter increment computed for each individual tree j of species i, as 
the difference between its diameter at t and t-1 divided by ∆t in days to account for the slightly 
variable census intervals (from 305 to 426 days). Design vectors xijt and zijt contain observed 
covariates related to the fixed and species random effects with associated parameters in vector a 
and αi, respectively. Altogether, the term xijt*a + zijt*αi represents a linear combination of the 
covariates where parameters are species specific (species random effects on both the model 
intercept and the slope of covariates). The term γij is the individual random effect (on the 
intercept) for tree j of species i. Finally, εijt is the residual growth for tree j of species i at time t 
(assumed i.i.d.). 
Such a model form allowed us to account for some major known covariates explaining tree 
diameter increment (see next section) and to structure the observed variability remained 
unexplained through the random effects. The individual tree random effect on the model 
intercept, γij, accounted for the inter-census correlation of growth thus avoiding confusion with 
the covariates' effect. Interspecific variability in the growth response was assessed through 
several species random effects, both on the model intercept and on the slopes of covariates 
(αi).The growth model we finally fitted to the data followed the general form of equation S1 with 
the following fixed (xijt * a) and random effects (zijt * αi) components: 
 












































































































Subscripts i, j and t stand for species, individual trees and dates, respectively. The variable slope 
is the local terrain slope described as a categorical variable with two classes (‘gentle’ and ‘steep’, 
coded 0 and 1, respectively); aspect is local terrain aspect (in degrees); ba is the basal area of all 
neighbors in a radius of 15 m (in m².ha
-1
); and dbh is tree diameter at breast height (in cm). 
Table S1: Estimated growth fixed and random parameters 
 
Fixed parameter Estimate  Std. Error  t value  Random parameters Estimate 
b -2,2752 0,2361 -7,53  σ(β) 0.5053 
c 0,0135 0,0046 2,97  σ(γ) 0.1318 
d 0,0209 0,0040 4,86  σ(φ) 0.0092 
e 1,4100 0,1125 11,91  σ(η) 0.2713 
f -0,0509 0,0056 -9,36  σ(θ) 0.0206 
g 0,5276 0,0615 7,05  σ(λ) 0.0378 
h -0,3043 0,0294 -10,06  σ(ω) 0.0398 
k 0,0096 0,0015 5,73  σ(τ) 0.0066 
     σ(ε) 0.1122 
 





We performed Maximum Likelihood Estimates of the model parameters using package lm4 [49] 
for R statistical software (version 2.15.1; [50]). Parameter estimates (including variances of the 
random effects) are given in Table S1. 
Mortality model 
In this study, we used the popular semi parametric Cox proportional hazard model (Cox 1972) to 
estimate how individual hazard changes among trees. This method estimates in an efficient way 
the distribution of individual hazards relatively to a baseline hazard that is not estimated during 
the fitting process (but may be approached a posteriori by the Breslow's estimator of the baseline 
hazard; Breslow, 1972). The hazard can be interpreted as the instantaneous probability that the 
event of interest occurs, estimated as the probability for a tree to die between t and t + dt, 
knowing a set of covariates. Equation S2 gives the form of the Cox proportional hazard model in 
which h represents the hazard at time t for an individual tree with covariate vector and h0 
represents the baseline hazard. We used as covariates the individual random effect of the growth 
model (IRE), growth predicted by covariates (PRED), tree size (dbh), local crowding within a 
15m radius (ba) and local terrain slope: 
 
ℎ(𝑡) =  ℎ0(𝑡) exp(𝑙 ∗ 𝐼𝑅𝐸(𝑡)  +  𝑚 ∗ 𝑃𝑅𝐸𝐷(𝑡)  + 𝑛 ∗ 𝑏𝑎(𝑡) +  𝑜 ∗ 𝑑𝑏ℎ(𝑡) + 𝑞 ∗ 𝑠𝑙𝑜𝑝𝑒)      eqn S2 
 
Parameter estimates are provided in Table S2. For the predictions, h0(t) was taken at it average 
and integrated over one year value (h0 = 0.0068). Over the annual prediction time step, we 
considered that covariates remained stable which directly led to the following equation for the 
annual probability of mortality p for an individual i with a set of covariates: 
 
𝑝𝑖 = ℎ0 exp(𝑙 ∗ 𝐼𝑅𝐸𝑖  +  𝑚 ∗ 𝑃𝑅𝐸𝐷𝑖  + 𝑛 ∗ 𝑏𝑎𝑖 +  𝑜 ∗ 𝑑𝑏ℎ𝑖 + 𝑞 ∗ 𝑠𝑙𝑜𝑝𝑒𝑖)     eqn S3 
 
Recruitment model 
Recruitment model used in our simulation study was based on the probability that an established 
tree had been recruited over the period. We used a logistic regression to model this probability 
(pri) that had the following form: 
 








         eqn S4 
 
where ba is the local basal area of candidate tree i. Table S3 reports the parameters used in our 
simulation study. The probability pr was divided by the length of the census period used to fit the 
model to provide an annual probability. A total number of 3542 trees on a corresponding plot of 
5.06 ha (i.e. 721 trees.ha
-1
) were used to fit the model. Thus, at every simulation time step, 721 
candidate trees.ha
-1














Table S2: Cox model parameter estimates 
Parameters Estimate Std. Error Wald Z 
l -9.621 0.6565 -14.278 
m -6.7304 0.6635 -10.225 
n -0.0101 0.0031 -6.976 
o 0.0107 0.0529 3.715 
q 0.4016 0.0893 3.965 
 
 
Table S3: Estimated parameters from the recruitment logistic 
model 
Parameters Estimate Std. value Wald Z 
r -1.017 0.144 -6.427 
s -0.0328 0.0035 -6.861 
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Le maintien de la forte diversité biologique des forêts tropicales reste actuellement énigmatique. 
Cette thèse a eu pour objectif de contribuer à mieux comprendre le rôle de la variabilité 
intraspécifique des processus démographiques au sein d’une communauté d’arbres en Inde sur la 
dynamique de cette forêt tropicale. Des outils de modélisation statistique tels que le modèle 
mixte, le modèle de Cox ou la modélisation conjointe ainsi que des outils de simulation tels que 
la plateforme Capsis et le simulateur SELVA ont alors été mis en œuvre. Quatre résultats majeurs 
se sont notamment dégagés de ce travail. Notre étude a ainsi montré la prépondérance de 
variations inter-individuelles non expliquées de la croissance ainsi que leur rôle clé dans la 
résilience d’un peuplement forestier après une perturbation majeure. Nous avons aussi mis en 
évidence l’importance de prendre en compte la croissance inhérente d’une espèce pour 
caractériser sa stratégie écologique, non pas comme indicateur synthétique comme il est d’usage, 
mais comme facteur d’échelle. Il est alors apparu que les espèces dites intolérantes à l’ombre, 
aussi dites pionnières, ne sont pas seulement celles qui ont une forte croissance. Enfin nous avons 
pu mettre en lumière et quantifier des mécanismes de sélection des individus les moins fragiles 
qui sont variables entre espèces.  
 
Abstract: 
Maintenance of the high biological diversity of tropical forests currently remains enigmatic. This 
thesis aimed at better understanding the role of intraspecific variability of demographic processes 
within an Indian rainforest tree community on its dynamics. Statistical modeling tools such as 
hierarchical models, Cox survival models or joint models and simulation tools such as the Capsis 
platform and SELVA simulator were then implemented. Four major results thus emerged from 
this work. In particular, our study highlighted the preponderance of unexplained individual 
variations in growth as well as their key role in the resilience of a strongly disturbed forest stand. 
We also highlighted the importance of taking into account tree species inherent growth to 
characterize their ecological strategies, not as a proxy as usually done, but as a scaling factor. It 
then appeared that shade-tolerant species were found both within slow- and fast-growing species. 
Finally we highlighted and quantified selection mechanisms of the most vigorous individuals 
within a species that varied among species. 
 
Key-words:  
Competition, Cox model, disturbance, Indian Western Ghats, individual variability, joint model, 
mixed model, ontogeny, shade-tolerance, species maximum growth, temporal variability, tropical 
forest, tree community, tree growth, tree survival, variability partitioning. 
